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RÉSUMÉ 

Considérant que plus de la moitié de la population mondiale vit dans les zones urbaines et que cette 

proportion devrait atteindre 68% d’ici 2050, les boisés urbains et autres espaces verts dans les villes 

deviennent de plus en plus importants. De nombreuses villes mettent en place de nouvelles mesures 

de conservation pour préserver ces milieux, mais étant donné les ressources et l’espace limités dans 

les zones urbaines, il est nécessaire de faire des choix concernant les milieux prioritaires à 

conserver. En raison de la diversité des acteurs impliqués dans la gestion municipale, ces choix 

peuvent prendre des directions variées et entrer en conflit les uns avec les autres. En contexte 

urbain, les mécanismes d’interaction entre les différents objectifs de conservation sont encore mal 

compris. En utilisant un réseau de 48 boisés urbains de la région métropolitaine de Montréal, nous 

avons examiné les associations (synergies ou compromis) entre la priorisation de conservation 

selon : (i) l’intégrité écologique, (ii) la contribution à la connectivité, (iii) la multifonctionnalité 

des services écosystémiques, et (iv) la vulnérabilité sociale. Ces associations ont été testées par des 

corrélations de rangs de Spearman. La seule association significative que nous avons observée est 

entre la priorisation de l’intégrité écologique et celle de la vulnérabilité sociale, et elle est négative, 

ce qui indique que la sélection des boisés les plus écologiquement intègres contribue à intensifier 

les iniquités environnementales. Nos résultats montrent également l’absence de combinaisons 

d’objectifs de conservation pouvant simultanément être optimisés par les mêmes boisés. 

Cependant, l’absence d’association positive dans nos résultats suggère que des compromis ne sont 

pas nécessairement requis et que différents objectifs de conservation peuvent être complémentaires 

dans les plans d’aménagement.  

Mots-clés : analyse multicritère, intégrité écologique, connectivité, services écosystémiques, 

multifonctionnalité, iniquités environnementales, synergies et compromis 
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CHAPITRE I 

INTRODUCTION GÉNÉRALE 

 

1.1 La ville et les boisés urbains 

1.1.1 Boisés urbains 

Ce n’est qu’au milieu des années 1960, au Canada, qu’est introduit pour la première fois le terme 

de forêt urbaine, soit l’ensemble des arbres situés à l’intérieur des limites d’une ville (Johnston, 

1996; Kowarik & Körner, 2005). Les boisés urbains, quant à eux, sont une des dimensions de la 

forêt urbaine caractérisée par les milieux forestiers dont la végétation n’est pas aménagée comme 

celle d’un parc (Lehvävirta & Rita, 2002). Ils sont habituellement des vestiges des forêts historiques 

de la région, ou résultent de la régénération naturelle ou de la plantation de milieux précédemment 

transformés (ex. terres agricoles, friches industrielles, etc) (Konijnendijk, 2005). Bien que la 

communauté végétale ligneuse y soit dominante, les boisés urbains englobent aussi les dimensions 

animales, des microorganismes et de l’environnement physique, ainsi que les interactions entre ces 

compartiments de l’écosystème (Ordóñez & Duinker, 2012). Ils sont généralement considérés 

comme les espaces verts urbains les plus complexes (Jim, 2017). 

La complexité de la structure des boisés urbains se rapproche plus de celle des forêts naturelles que 

de celle des parcs manucurés par la présence de plusieurs strates végétales (Jim, 2017; Lehvävirta 

& Rita, 2002). Les communautés résultent également des mêmes processus de dispersion, 

colonisation, naissance et mortalité qui façonnent les forêts naturelles (Kondratyeva et al., 2020). 

Les assemblages d’espèces retrouvés dans les boisés urbains diffèrent toutefois de ceux des forêts 

naturelles en raison de la forte pression de sélection exercée par les conditions propres à 

l’environnement urbain, qui agissent comme une succession de filtres (Aronson et al., 2014; 

Fornal-Pieniak et al., 2019; Lehvävirta & Rita, 2002; Vallet et al., 2010). 
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1.1.2 Conditions de l’environnement urbain 

Les villes sont caractérisées par une forte densité de population humaine (Weeks, 2010) et des taux 

élevés de transport de biens et d’organismes (Crooks & Sanjayan, 2006; Potgieter et al., 2024). Les 

villes sont également marquées par une transformation intensive des milieux naturels originels en 

surfaces artificielles imperméables ayant généralement une capacité élevée de rétention de la 

chaleur (Aronson et al., 2014; Gaston, 2010). La dominance de la matrice urbaine par ces nouvelles 

surfaces cause des conditions climatiques nettement plus chaudes et sèches que dans les milieux 

naturels régionaux ou historiques (Pickett, 2001). L’imperméabilité des infrastructures grises 

contribue aussi à l’altération des processus hydrologiques, traduite par l’augmentation du 

ruissellement et de l’érosion ainsi qu’une diminution des réserves d’eau souterraines (Chan et al., 

2016; Gaston, 2010). En plus de la modification des conditions climatiques et hydrologiques dans 

les villes, la chimie des sols y est aussi altérée (Sieghardt et al., 2005). La contamination des sols 

par des métaux lourds de provenance industrielle, le lessivage des sels de déglaçage et la déposition 

de la pollution atmosphérique, entre autres, contribuent à la perturbation des cycles 

biogéochimiques (Lorenz & Lal, 2009; Sieghardt et al., 2005).  

Malgré la dominance des surfaces artificielles, les villes sont des régions hautement hétérogènes. 

L’environnement urbain est composé d’une mosaïque de fragments de petite taille de divers types 

de couverture du sol (Gaston, 2010). La juxtaposition de ces différents types de couverture, 

divergents les uns des autres, entraîne des transitions très abruptes (LaPoint et al., 2015).  

La destruction et la conversion des habitats naturels en surfaces artificielles, qui caractérisent 

l’urbanisation, ont comme principale conséquence la fragmentation des écosystèmes originaux; les 

boisés urbains sont donc plus petits et isolés les uns des autres que l’étaient les forêts initiales 

(Williams et al., 2009). Cette fragmentation amplifie les effets de bordure (LaPoint et al., 2015; 

Soga et al., 2013; Vallet et al., 2010), généralement caractérisés par des conditions climatiques plus 

chaudes et sèches, causées par une radiation solaire plus élevée que dans les habitats d’intérieur 

(De Pauw et al., 2023; Hamberg et al., 2009). Dans une revue sur les réponses écologiques à la 

fragmentation, Fahrig (2017) souligne que la diversité structurelle et la productivité sont plus 

élevées dans les bordures que dans les habitats d’intérieur. L’intensité de effets de bordure est 

modulée selon plusieurs facteurs dont l’âge et la forme des boisés, l’orientation et la structure des 



 

 

3 

 

bordures ainsi que la nature de la couverture du sol adjacente (Vallet et al., 2010). L’effet de bordure 

n’est pas propre à l’environnement urbain, mais il y est prononcé comparativement aux forêts 

naturelles étant donné le contraste marqué entre les types de couverture du sol de part et d’autre de 

cette bordure (Vallet et al., 2010).  

1.1.3 Origines de l’écologie urbaine 

En raison de l’influence anthropique qu’ils subissent, les écosystèmes semi-naturels retrouvés en 

ville, dont font partie les boisés, ont longtemps été considérés comme impurs, et donc insignifiants 

d’un point de vue écologique. Ils ont ainsi pendant longtemps été exclus du travail des écologistes 

qui se concentrait alors sur l’étude des « écosystèmes stables » (McDonnell, 2011). 

La discipline d’écologie urbaine telle qu’on la connait aujourd’hui n’a commencé à prendre de 

l’ampleur que dans les années 1970. Cet avènement correspond au moment où l’état dynamique 

des écosystèmes et l’importance des processus qui les régulent ont remplacé la perception statique 

qu’on s’en faisait précédemment (Fiedler et al., 1997; McDonnell, 2011). Les écosystèmes sont 

considérés dans le contexte de l’environnement qui les entoure et avec lequel ils échangent des 

organismes et de la matière (Pickett et al., 1992). Selon ce nouveau paradigme de non-équilibre, 

l’humain est accepté comme partie intégrante des écosystèmes et n’est plus nécessairement perçu 

comme une force externe menaçant leur équilibre (McDonnell, 2011). La définition de l’écologie 

urbaine proposée par Alberti (2008), soit « l’étude de la manière dont les humains et les systèmes 

écologiques évoluent ensemble dans les régions urbanisées », reflète bien l’union des sciences 

naturelles et sociales en une discipline. 

1.2 La conservation dans les villes 

1.2.1 Évolution de la conservation des boisés urbains 

Bien que l’intérêt scientifique envers les écosystèmes urbains ne se soit manifesté que tardivement, 

les premières initiatives de conservation des boisés urbains remontent à beaucoup plus tôt. Au cours 

de la deuxième moitié du XIXème siècle, des artistes, des naturalistes, des architectes paysagistes 

et des coalitions citoyennes se mobilisent, d’abord en Europe, puis ensuite en Amérique du Nord, 

en réponse aux menaces grandissantes auxquelles font face les boisés dans les villes (Konijnendijk, 
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2018; Konijnendijk, 2005). Le désir de retrouver le caractère sauvage de ces espaces et de limiter 

les forces externes menaçant l’état stable des boisés motive l’avènement de ce mouvement (C. C. 

Konijnendijk, 2018). Ce genre de mesures de conservation amenait souvent à complètement couper 

l’accès aux boisés concernés et de les laisser à eux-mêmes (Pickett et al., 1992). Le domaine de la 

conservation a ainsi été bâti autour de l’idée selon laquelle l’humain doit être exclu de la nature 

pour qu’elle soit considérée comme ayant de la valeur (McDonnell, 2011). La notion de naturalité 

prend encore plus d’ampleur et de valeur au début du mouvement environnemental dans les années 

1960-1970 (Kowarik & Körner, 2005). Ceci aura un effet catalyseur sur l’application concrète du 

concept d’intégrité écologique, initialement introduit pour la gestion des systèmes aquatiques avec 

l’adoption en 1972 aux États-Unis du Clean Water Act, puis adapté au cours des décennies 

suivantes à une panoplie d’autres types d’écosystèmes (González, 2023; Wurtzebach & Schultz, 

2016). Depuis la fin des années 1990, l’intégrité écologique s’est imposée comme base 

fondamentale de la biologie de conservation (Wurtzebach & Schultz, 2016) et est souvent utilisée 

comme concept parapluie dans la gestion des écosystèmes (Beazley & Turner, 2004; Ordóñez & 

Duinker, 2012).  

Vers la fin du XXème siècle survient la reconnaissance de l’importance de l’hétérogénéité spatiale 

avec l’avènement de l’écologie du paysage, qui a permis la compréhension de certaines 

dynamiques écologiques à larges échelles jusqu’alors incomprises (Turner, 2005). Suit ensuite 

l’apparition de la notion de paysage urbain avec l’acceptation du paradigme de non-équilibre des 

écosystèmes et la reconnaissance des flux entre les boisés et la matrice urbaine environnante 

(Sénécal et al., 2001). Merriam et al. (1984) définissent explicitement pour la première fois en 1984 

la connectivité (Crooks & Sanjayan, 2006). On reconnait alors que le mouvement des organismes 

entre des parcelles d’habitat n’est pas seulement fonction de l’aptitude propre aux organismes, mais 

dépend aussi de la nature du paysage au travers duquel ces organismes se déplacent (Tischendorf 

& Fahrig, 2000). Le concept est initialement appliqué dans un contexte de protection de la faune 

(Adams, 2005), mais est aujourd’hui une composante importante de la planification de la 

conservation urbaine pour tous types de communautés (Kirk et al., 2023). 

Relativement au même moment, une vision plus utilitaire des boisés urbains s’ajoute aux 

motivations de conservation. Vouloir rapprocher les gens de la nature pour profiter des bénéfices 

que les écosystèmes fournissent à la société faisait déjà avant partie du langage courant. En 1966, 
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Raymond Dasmann, biologiste et conservationniste américain, nomme d’ailleurs cette idée comme 

new conservation (Adams, 2005). Il faut pourtant attendre jusqu’en 1997 pour la publication et de 

la première quantification de la valeur fonctionnelle des écosystèmes par Costanza et al. (1997) 

(Zhang et al., 2022). Quelques années plus tard, le Millenium Ecosystem Assessment (2005) définit 

clairement le concept de services écosystémiques ainsi que les différents types de bénéfices 

pouvant être tirés des écosystèmes (Mace et al., 2012). À partir de ce moment, les services 

écosystémiques se taillent une place d’importance en tant que motivation de conservation (Bastian 

et al., 2012).  

Finalement, la problématique de la justice environnementale a rejoint plus récemment la discussion 

concernant la gestion des écosystèmes urbains. En 1982, une importante mobilisation sociale est 

suscitée en réponse à un projet de déversement de sol contaminé dans le comté de Caroline du Nord 

comptant la plus haute proportion d’afro-américains (Mohai et al., 2009). Ce mouvement a mis en 

lumière l’inégalité des risques encourus par différents groupes démographiques sur la scène 

politique. Les iniquités environnementales étaient déjà présentes bien avant, mais cet évènement a 

catalysé leur reconnaissance. Depuis 1990, les iniquités environnementales par rapport aux 

écosystèmes urbains ont largement été documentées dans la littérature scientifique (Mohai et al., 

2009), mais elles peinent toujours à être concrètement intégrées dans les stratégies de gestion et de 

conservation (Grant et al., 2022, 2023; Ordóñez Barona et al., 2024). 

1.2.2. Priorisation de conservation 

Les objectifs de conservation ont donc évolué au fil du temps, mais coexistent plutôt que de se 

succéder les uns aux autres (Aronson et al., 2014; Heyman et al., 2011). Ces multiples objectifs 

sont habituellement définis dans les plans de gestion de la forêt urbaine, élaborés par les 

municipalités, qui y spécifient également leurs méthodes d’implémentation (Grant et al., 2022). 

L’identification des zones critiques à conserver pour atteindre ces objectifs est l’un des enjeux 

majeurs des projets de conservation (Lehtomäki & Moilanen, 2013; Margules & Pressey, 2000). 

Divers outils d’aide à la décision, tels Marxan ou Zonation, permettent aux utilisateurs d’évaluer 

les coûts et bénéfices de divers scénarios de conservation à l’échelle du paysage (Ball & 

Possingham, 2000; Moilanen et al., 2009). Ces logiciels permettent d’intégrer une variété de types 
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de données et sont particulièrement utiles lorsque plusieurs parties prenantes collaborent à la 

gestion du territoire (Lehtomäki & Moilanen, 2013). 

Cependant, des tensions dans la priorisation peuvent survenir lors de la prise en compte parallèle 

de plusieurs objectifs de conservation. Ces compromis potentiels sont encore mal compris et sont 

rarement abordés dans les plans de gestion (Anderson et al., 2009; Conway et al., 2019; Williams 

et al., 2020). Les sections suivantes examinent les quatre objectifs de conservation mentionnés plus 

haut et explorent la manière dont ils peuvent être interconnectés. 

1.2.3 Intégrité écologique 

Définition de l’intégrité écologique 

Malgré le fait que le concept d’intégrité écologique soit fortement ancré dans la gestion des 

écosystèmes naturels, sa définition demeure fluide et fluctue selon le contexte (Wurtzebach & 

Schultz, 2016). Dans tous les cas, elle repose autour des idées de naturalité, souvent comprise 

comme l’absence d’influence anthropique sur les écosystèmes (Beazley & Turner, 2004) et de la 

conservation de la biodiversité indigène (Wurtzebach & Schultz, 2016). Nous utiliserons ici la 

définition proposée par Parrish et al. (2003), soit la « capacité d’un système écologique à supporter 

et maintenir des communautés d’organismes dont la composition spécifique, la diversité et 

l’organisation fonctionnelle sont comparables à celles des habitats naturels de la même région » 

(Parrish et al., 2003). Habituellement, le concept d’intégrité écologique sous-entend également les 

notions de résistance et de résilience d’un système écologique face aux perturbations naturelles ou 

anthropiques (Parrish et al., 2003). L’intégrité écologique d’un système est généralement estimée 

à travers trois dimensions principales : sa composition, sa structure et ses fonctions (Ordóñez & 

Duinker, 2012). La composition concerne les éléments relatifs aux espèces, comme la diversité ou 

la richesse spécifique; la structure désigne les attributs physiques de l’écosystème; tandis que les 

fonctions englobent les interactions biotiques et les processus abiotiques (Wurtzebach & Schultz, 

2016). Ces trois dimensions sont évaluées par rapport à des référents historiques ou naturels. La 

méthode historique consiste à comparer l’écosystème concerné à une gamme de variations passées 

de ses propres caractéristiques, alors que les référents naturels impliquent une comparaison avec 

d’autres écosystèmes régionaux jugés intacts ou non perturbés (Wurtzebach & Schultz, 2016). 
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Intégrité des boisés urbains 

La composition des communautés végétales retrouvées dans les villes divergent de celle des 

écosystèmes historiques, mais aussi de celle des milieux ruraux environnants (Kowarik, 2011). Ces 

différences sont modulés par des mécanismes à la fois directs et indirects des activités anthropiques 

(Yang et al., 2017).  

Les mécanismes indirects réfèrent aux conditions environnementales altérées des villes, causées 

par l’activité humaine. Ces nouvelles conditions climatiques, physiques et chimiques des boisés 

urbains agissent comme filtres de sélection sur les espèces locales (Gaston, 2010; Kowarik, 2011; 

Yang et al., 2017). Certaines espèces indigènes nécessitant des habitats particuliers, comme des 

forêts matures, ou sensibles aux perturbations ont tendance à être exclues des communautés (Knapp 

et al., 2010), souvent remplacées par des espèces exotiques qui sont, de manière générale, mieux 

adaptées aux conditions climatiques plus chaudes et sèches caractéristiques des milieux urbains 

(Hamberg et al., 2009; LaPaix et al., 2012; Pickett, 2001). À l’intérieur des boisés urbains, des 

variations sont observés entre les habitats d’intérieur et de bordure. La radiation solaire plus élevée 

enregistrés dans ces derniers favorise les espèces pionnières ou intolérantes à l’ombre, qu’on y 

retrouve en plus grande proportion que dans les habitats d’intérieur. Les espèces exotiques sont 

également plus nombreuses et abondantes dans les habitats de bordure étant donné leur adaptation 

à leurs conditions (Devictor et al., 2008; Hamberg et al., 2009; LaPaix et al., 2012; Vallet et al., 

2010). L’établissement d’espèces exotiques, combinée à la diversité d’habitats causée par 

l’hétérogénéité de la couverture du sol dans les villes, résulte en une richesse plus élevée à l’échelle 

du paysage, comparativement aux milieux ruraux (Fornal-Pieniak et al., 2019; Godefroid & 

Koedam, 2003). La richesse spécifique des plantes est généralement à son maximum à un niveau 

d’urbanisation intermédiaire, où est atteint un équilibre entre les processus de colonisation par les 

espèces synanthropes et d’extinction des espèces indigènes peu tolérantes aux conditions urbaines 

(McKinney, 2008). 

Parallèlement, les mécanismes directs modulent également les communautés végétales des boisés 

urbains à travers les décisions politiques et choix individuels. Les stratégies de gestion, le choix 

d’espèces ornementales, la valeur culturelle associée à certaines espèces et divers facteurs socio-

économiques agissent comme des filtres qui favorisent ou freinent la croissance et l’abondance de 
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certaines espèces (Schell et al., 2020; Yang et al., 2017). Au niveau individuel, les personnes 

disposant de meilleures ressources financières, d’un niveau d’éducation supérieur et n’ayant pas 

de difficulté à satisfaire leurs besoins élémentaires sont davantage enclines à exercer une influence 

plus marquée sur les assemblages d’espèces et, ultimement, sur l’intégrité écologique (Schell et al., 

2020). 

Écosystèmes nouveaux 

Le caractère inédit des communautés végétales retrouvées dans les villes, caractérisées par des 

assemblages d’espèces à des abondances relatives jamais observés auparavant, pousse les 

écologistes à les reconnaître en tant qu’écosystèmes nouveaux ou hybrides (Hobbs et al., 2006, 

2009; Klaus & Kiehl, 2021). Les écosystèmes hybrides font la transition entre les écosystèmes 

historiques et nouveaux étant donné qu’ils conservent certaines spécificités historiques, tout en 

présentant d’autres sortant de la gamme de variabilité naturelle (Hobbs et al., 2009). Ceux-ci 

atteignent un état stable grâce aux rétroactions positives que les espèces urbanophiles exercent sur 

ces nouveaux écosystèmes et favorisant leur persistance dans le temps, plutôt que de rétablir l’état 

stable initial (Hobbs et al., 2006). Malgré cette stabilité, les avis sont partagés quant aux stratégies 

de gestion à adopter face à l’apparition des écosystèmes nouveaux. Certains défendent que des 

bénéfices peuvent être tirés de ces nouveaux systèmes et qu’il serait difficile de les ramener vers 

un état plus naturel (Hobbs et al., 2006), alors que d’autres soutiennent la restauration des 

écosystèmes intègres étant donné leur valeur intrinsèque. 

Application pratique de l’intégrité écologique 

Même si le concept d’intégrité écologique comprend trois dimensions (composition, structure et 

fonctions), son application pratique en contexte de priorisation de la conservation est bien souvent 

concentrée uniquement sur la dimension de composition taxonomique des communautés 

(Wurtzebach & Schultz, 2016). Comme l’intégrité écologique est un concept très vaste, son 

évaluation pour un système donné repose habituellement sur une suite d’attributs écologiques 

mesurables qui, lorsque combinés, renseignent sur l’intégrité du système (Wurtzebach & Schultz, 

2016). 



 

 

9 

 

1.2.4 Connectivité écologique 

Définition et importance de la connectivité dans les villes 

Malgré l’image longtemps véhiculée de déserts biologiques pour décrire les villes, celles-ci abritent 

en fait une importante biodiversité (Aronson et al., 2014; Gaston, 2010) et peuvent jouer un rôle 

critique dans sa conservation (McCluskey et al., 2024). Historiquement, les villes ont été 

développées au centre de régions à hautes productivité et diversité (Luck, 2007; McCluskey et al., 

2024; Schwartz et al., 2002) et leur emplacement chevauche souvent les aires de distribution 

d’espèces rares (Ives et al., 2016; Luck, 2007; Schwartz et al., 2002). L’hétérogénéité des habitats 

en ville crée une diversité de conditions écologiques, parfois très singulières (Sukopp, 2004), 

permettant la présence d’une plus grande richesse d’espèces que dans les milieux ruraux 

avoisinants (Fahrig, 2017). L’introduction et l’établissement d’espèces exotiques contribue 

également à l’augmentation de la richesse (Godefroid & Koedam, 2003). Cependant, en raison de 

la destruction et de la transformation des habitats, cette biodiversité est confinée à des fragments 

d’habitat isolés les uns des autres (Elmqvist et al., 2013; Faeth et al., 2011; Gaston, 2010). Cette 

fragmentation, par son influence sur les processus et interactions écologiques, module l’occurrence 

et l’abondance relatives des espèces (Faeth et al., 2011).  

La connectivité est définie comme « le degré selon lequel un paysage facilite ou empêche le 

mouvement entre les parcelles de ressources » (Taylor et al., 1993). Le mouvement et le 

déplacement d’organismes dans un paysage favorisent les échanges génétiques et diminuent la 

probabilité d’extirpation ou d’extinction des populations (Krosby et al., 2010; Rudnick et al., 2012). 

Ces mouvements ont lieu à plusieurs échelles spatiales et temporelles, allant des courts 

déplacements quotidiens d’individus aux patrons migratoires saisonniers de populations (LaPoint 

et al., 2015) et influencent les interactions biotiques, dont les dynamiques trophiques (Faeth et al., 

2005). Les types de couverture du sol, leur densité et leur arrangement spatial affectent le 

mouvement des organismes dans le paysage (Nor et al., 2017; Taylor et al., 2006).  

Application pratique de la connectivité 

Au sein de milieux hautement hétérogènes et dans lesquels les habitats naturels sont fragmentés, 

comme les villes, la connectivité écologique est souvent adoptée comme solution de mitigation des 
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effets de la transformation du paysage sur la biodiversité (Krosby et al., 2010; Pascual-Hortal & 

Saura, 2007; Rudnick et al., 2012). Le concept est profondément ancré comme considération clé 

dans la planification de réseaux d’aires protégées (Nor et al., 2017; Noss & Daly, 2006) et est perçu 

comme une technique de mitigation des modifications anthropiques du paysage (LaPoint et al., 

2015). 

Les métriques de connectivité peuvent être de deux types : structurels et fonctionnels. Les indices 

de connectivité structurelle renvoient à l’arrangement spatial des différentes couvertures du sol et 

les classifient selon qu’elles représentent une barrière ou un agent de mouvement potentiel pour les 

organismes (Crooks & Sanjayan, 2006; LaPoint et al., 2015). Les indicateurs utilisés pour 

quantifier la connectivité structurelle sont des attributs strictement physiques des éléments du 

paysage, tels leur taille, la distance qui les sépare, etc. (LaPoint et al., 2015). Un niveau donné de 

connectivité structurelle peut toutefois avoir des significations distinctes selon les espèces, reflétant 

leurs besoins et capacités de dispersion (Nor et al., 2017). En réponse, la connectivité structurelle 

est quant à elle évaluée en considérant les réponses comportementales des espèces focales face aux 

différents éléments physiques du paysage (LaPoint et al., 2015). Les analyses de connectivité 

fonctionnelle répondent à des applications beaucoup plus précises, cependant elles sont moins 

fréquemment employés que celles de connectivité structurelle (Lookingbill et al., 2022). En plus 

des connaissances approfondies des éléments physiques du paysage, l’évaluation de la connectivité 

fonctionnelle requiert des informations et données détaillées sur le comportement et l’écologie des 

espèces cibles (Crooks & Sanjayan, 2006; Rudnick et al., 2012), qui sont souvent indisponibles 

(Hanson et al., 2022). De plus, la mise en application des patrons de connectivité fonctionnelle peut 

s’avérer relativement complexe lorsque l’objectif vise la restauration de communautés biotiques 

entières (Rudnick et al., 2012) étant donné que divers organismes interagissent différemment avec 

un même paysage, en fonction de leurs besoins et écologie (Taylor et al., 2006). 

La connectivité peut être considérée à différentes échelles. À l’échelle locale, on peut vouloir 

évaluer la connectivité d’une parcelle d’habitat donnée, c’est-à-dire son niveau de connexion avec 

les parcelles environnantes. À une échelle plus large, celle du paysage, on cherche à déterminer le 

degré de connectivité de l’ensemble des parcelles d’habitat présentes dans une région donnée 

(Tischendorf & Fahrig, 2000). Dans cette même optique, il peut être pertinent d’évaluer la 

contribution individuelle de parcelles d’habitat à la connectivité totale du paysage, notamment dans 
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un contexte de conservation afin de préserver les milieux ayant le plus d’impact sur le territoire 

(Deslauriers et al., 2018; Pascual-Hortal & Saura, 2007). Il est important de noter que la 

contribution d’une parcelle d’habitat à la connectivité totale du paysage ne dépend pas directement 

de son degré de connectivité (Cumming et al., 2022). Par exemple, une parcelle faiblement 

connectée peut jouer un rôle crucial si elle permet de relier des habitats autrement isolés. À 

l’inverse, une parcelle bien connectée, mais située dans une zone où les habitats sont déjà 

interconnectés, aura un impact moindre : sa perte ne devrait pas entraîner de diminution 

significative de la connectivité globale du paysage. 

Liens avec l’intégrité écologique 

Les espèces rares, dont la présence est associée à l’intégrité écologique (Ordóñez & Duinker, 2012), 

sont généralement caractérisées par des capacités de dispersion limitées  et sont donc 

particulièrement sensibles à la fragmentation (Archiciński et al., 2024). Archiciński et al. (2024) 

ont montré une association positive à l’échelle de la parcelle entre la continuité d’habitat et 

plusieurs indicateurs liés à la richesse floristique et à la qualité de l’habitat. Une superficie élevée 

et bonne connectivité d’un habitat sont généralement considérés comme indicatrices de biodiversité 

et de viabilité des populations (Archiciński et al., 2024; Gilbert-Norton et al., 2010; Nor et al., 

2017). Cependant, cette tendance est vraie lorsque seuls les mécanismes à l’échelle de la parcelle 

sont considérés. À l’échelle du paysage, des plus grandes richesse spécifique, occurrence et 

abondance sont habituellement observées pour un total de plusieurs petites parcelles fragmentées 

que pour une seule grosse parcelle de la même superficie totale (Fahrig, 2017; Fahrig et al., 2019). 

Malgré les effets généralement positifs de la connectivité sur l’intégrité écologique, la connectivité 

d’habitats peut parallèlement contribuer à amplifier certains facteurs de stress. Par exemple, les 

ravageurs et les espèces exotiques peuvent également bénéficier de la connectivité et diminuer 

l’intégrité écologique des habitats bien connectés (McCallum & Dobson, 2002; Minor et al., 2009). 

Cependant, la majorité des études sur la connectivité la considère comme un attribut positif, partant 

du principe que les bénéfices qu’elle procure à la biodiversité sont suffisamment importants pour 

compenser les risques qu’elle peut entraîner (Crooks & Sanjayan, 2006; Fletcher et al., 2023). Cette 

présomption, combinée à l’absence de mesure directe des effets de la connectivité, peut introduire 
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un biais dans ces recherches, notamment celles menées en milieux urbains, où les risques associés 

à la connectivité sont plus prononcés qu’en milieux naturels (Lookingbill et al., 2022). 

1.2.5 Services écosystémiques et multifonctionnalité 

Définition des services écosystémiques 

En plus des rôles écologiques que les boisés urbains remplissent, ils contribuent également au bien-

être de la population humaine par les services écosystémiques qu’ils produisent (O’Brien et al., 

2022). Ces derniers sont définis comme les bénéfices que la société retire des écosystèmes naturels 

(Millenium Ecosystem Assessment, 2005), comme la réduction des îlots de chaleur (Fung & Jim, 

2019; Sieghardt et al., 2005), la régulation des eaux de ruissellement (Ward et al., 2021), les 

opportunités d’activité physique (Coutts et al., 2010; Joassart-Marcelli, 2010; Lee & Lee, 2015) ou 

l’amélioration du bien-être psychologique (Cook, 2022; L. O’Brien et al., 2014). La classification 

des services écosystémiques proposées lors du Millenium Ecosystem Assessment (2005) les divise 

sous quatre types : (1) les services de provision réfèrent aux ressources matérielles (ex. production 

de nourriture, de matériaux de construction); (2) les services de régulation participent au maintien 

des fonctions écosystémiques et affectent entre autres le climat, la qualité de l’eau, etc.; (3) les 

services culturels sont les services sociaux non-matériels résultant du contact direct avec la nature 

(ex. bienfaits psychologiques, opportunités récréatives, …); et (4) les services de support englobent 

tous les autres processus tel que le maintien des cycles biogéochimiques, la photosynthèse, etc. Par 

leur action directe sur les processus écologiques, les services de régulation et de support participent 

au maintien des deux autres groupes (Groot et al., 2002), alors qu’un investissement dans les 

services de provision ou culturels ne participe pas au maintien des autres groupes (Bennett et al., 

2009). Conséquemment, plusieurs services écosystémiques peuvent être dépendants et corrélés les 

uns aux autres, positivement ou négativement, et ces interactions sont importantes à considérer lors 

d’établissement de mesures de gestion des milieux naturels (Bennett et al., 2009; Dobbs et al., 

2014). 

En contexte urbain, où la provision simultanée de plusieurs services écosystémiques est désirée, la 

multifonctionnalité est souvent un enjeu majeur de la gestion des boisés urbains (Hansen & Pauleit, 

2014; Manning et al., 2018; Shackleton et al., 2015). Définie comme la capacité d’un système à 

fournir simultanément plusieurs bénéfices écologiques et socioéconomiques à la société, la 
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multifonctionnalité permet de maximiser les bénéfices totaux pouvant être tirés des écosystèmes 

(Hölting et al., 2019). En considérant la multifonctionnalité plutôt que des services écosystémiques 

individuels, la ségrégation de certains services causée par la prise en compte d’une gamme trop 

restreinte de services peut être évitée (Bennett et al., 2009; Brandt & Vejre, 2004). 

Application pratique des services écosystémiques 

Le domaine des services écosystémiques a connu une forte croissance depuis son introduction lors 

du Millenium Ecosystem Assessment (2005), et la provision ainsi que le maintien des services 

écosystémiques sont généralement cités comme des motivations clé dans les plans de conservation 

urbaine (Bastian et al., 2012; Kowarik, 2011; Kowarik & Körner, 2005). Le concept de services 

écosystémiques est d’ailleurs désormais central dans la Convention sur la Diversité Biologique 

(Perrings et al., 2011).  

Toutefois, malgré leur omniprésence dans les plans d’aménagement de la forêt urbaine, des 

objectifs et moyens d’implémentation clairs des services écosystémiques demeurent absents 

(Conway et al., 2019; Nilon et al., 2017; Ziter, 2016). Cette problématique est renforcée par la 

complexité de l’évaluation précise et réplicable des services écosystémiques, ainsi que par le fait 

que l’application pratique des services écosystémiques dans les plans urbains varie 

considérablement selon le contexte et d’une ville à l’autre (Grunewald et al., 2021). La 

quantification de plusieurs services écosystémiques nécessite des ressources financières et des 

données auxquelles les gestionnaires n’ont dans la plupart des cas pas accès (Meyer et al., 2015). 

À ce jour, plusieurs outils sont à la disposition des gestionnaires pour estimer la provision de 

certains services écosystémiques, mais la plupart ont été développés dans un contexte rural et ne 

sont donc pas adaptés pour les villes (Haase et al., 2014). Le plus populaire, du moins en Amérique 

du Nord, est le programme iTree-Eco, qui permet de quantifier quelques services écosystémiques 

(stockage et séquestration de carbone, réduction de la pollution atmosphérique, du ruissellement et 

de la consommation d’énergie des bâtiments) à partir de données d’inventaires d’arbres urbains (i-

Tree Eco, s. d.). La simplicité et l’accessibilité des données d’entrée favorisent son application 

pratique, mais i-Tree Eco est également souvent critiqué, principalement en raison de la sous-

estimation de l’incertitude de ses modèles (Lin et al., 2021; Pace et al., 2018). 



 

 

14 

 

Liens avec l’intégrité écologique et la connectivité 

En raison du manque de méthodes claires pour l’implémentation des services écosystémiques dans 

la gestion des boisés urbains en dehors des outils mentionnés plus haut, des indicateurs de diversité 

taxonomique sont fréquemment utilisés comme proxy, sous la présomption qu’une richesse élevée 

garantit la provision des services écosystémiques (Meyer et al., 2015). Cette approche découle du 

fait que la recherche sur la relation entre la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes 

(BEF) dans les environnements ruraux s’est longtemps concentrée sur l’aspect de la richesse 

spécifique (Haase et al., 2014).  

Pourtant, il est maintenant reconnu que la relation BEF dépend davantage de la structure 

fonctionnelle des écosystèmes que de leur structure taxonomique (Cardinale et al., 2012; Dı́az & 

Cabido, 2001; Lavorel & Garnier, 2002). Les traits d’effet d’une communauté régissent la 

magnitude des fonctions écosystémiques, définies comme les flux d’énergie, de nutriments et de 

matière organique entre les différents compartiments d’un écosystème (Cardinale et al., 2012; 

Groot et al., 2002; Turner & Chapin, 2005). Les services écosystémiques correspondent quant à 

eux au sous-ensemble des fonctions écosystémiques qui affectent directement ou indirectement le 

bien-être humain (Groot et al., 2002), ils résultent donc d’une cascade ayant pour origine les 

assemblages de traits d’un écosystème (Figure 1.1) (Hansen & Pauleit, 2014). 

Bien entendu, chaque espèce est caractérisée par un cortège de traits qui lui est propre et qui module 

les fonctions écosystémiques d’une manière spécifique. Cependant, en raison de la redondance 

fonctionnelle, des configurations de traits d’effets similaires peuvent résulter de différents 

assemblages d’espèces (Rosenfeld, 2002; Shipley, 2009). Ainsi, les différences dans la composition 

des communautés végétales ente les milieux urbains et ruraux ne se traduisent pas nécessairement 

par des changements dans les traits d’effets des écosystèmes et, par conséquent, dans les services 

écosystémiques. 
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Figure 1.1 Modèle en cascade illustrant le lien entre les écosystèmes et le bien-être humain. Tiré 

de (Hansen & Pauleit, 2014) 

 

La provision d’une multitude de services écosystémiques pourrait être plus fortement liée à la 

connectivité (Dobbs et al., 2011; Kukkala & Moilanen, 2017). Celle-ci a été démontrée comme 

ayant un effet généralement positif sur la provision de services écosystémiques individuels 

(Bianchi et al., 2010; Bodin et al., 2006) étant donné que la connectivité facilite non seulement le 

mouvement d’organismes, mais aussi de leurs traits (Mitchell et al., 2013). 

1.2.6 Iniquités environnementales 

Définition du concept d’iniquités environnementales 

La reconnaissance et la recherche sur les services écosystémiques ont mené à une évidence 

croissante de l’inégalité dans la répartition spatiale des boisés urbains et autres infrastructures 

environnementales (Law et al., 2022; Nesbitt et al., 2019; Pham et al., 2012; Sun et al., 2012; 

Varuzzo & Harvey, 2017; Wolch et al., 2005). Dans les villes, les espaces verts tendent à être 

concentrés dans les anciens quartiers, souvent habités par une population plus fortunée et éduquée 

(Fernández-Álvarez, 2017).  En conséquence, la disponibilité et l’accès des parcs et des boisés 

urbains sont plus limités pour les populations économiquement défavorisées et ethniquement 

marginalisées (Rigolon, 2016; Schüle et al., 2019; Wolch et al., 2005; Wolch et al., 2014) et ceux 

auxquels ils ont accès sont généralement de petite taille (Abercrombie et al., 2008; Rigolon, 2016). 
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Ces iniquité environnementales peuvent résulter de plusieurs mécanismes, tels que le racisme ou 

le classisme socioéconomique, l’historique du développement urbain et les perceptions 

changeantes des activités récréatives (Downey, 2005; Wolch et al., 2014). 

Les iniquités associées à la forêt urbaine ne concernent pas seulement sa distribution spatiale, mais 

également sa qualité. De nombreuses études menées dans différentes villes réparties globalement 

ont mis en évidence une association négative entre la diversité spécifique et fonctionnelle de la 

canopée et plusieurs indicateurs de vulnérabilité sociale (Aznarez et al., 2023; Hope et al., 2003; 

Landry et al., 2020; Leong et al., 2018). Ces résultats signifient que la résilience de la forêt urbaine 

pourrait être compromise dans les quartiers vulnérables, menaçant la résilience sociale à long 

terme, ce qui est particulièrement alarmant dans un contexte de changements environnementaux et 

biotiques rapides (Diez et al., 2012; Landry et al., 2020). Les espaces verts situés dans ces quartiers 

sont aussi, de manière générale, moins entretenus, offrent moins d’infrastructures récréatives et 

sont moins sécuritaires que ceux situés dans les quartiers plus fortunés (Osei Owusu & Rigolon, 

2024). 

Implications des iniquités environnementales 

La distribution inégale des boisés urbains entre les groupes démographiques entraîne un accès 

inéquitable aux services écosystémiques qu’ils procurent. Cela exacerbe la vulnérabilité des 

groupes financièrement désavantagés et multiculturels, qui sont déjà exposés à des taux plus élevés 

de pollution environnementale et à un risque accru de catastrophes naturelles que le reste de la 

population (Bravo et al., 2016; Grineski et al., 2017). Ces groupes vulnérables peuvent ressentir 

des conséquences sur leur santé en raison de l’accès limité à la nature (Wolch et al., 2014). Ces 

effets peuvent être indirects, par exemple, le manque de couvert végétal pouvant contribuant à 

l’augmentation des îlots de chaleur (Du et al., 2017; Fung & Jim, 2019; Jim & Chan, 2016), ou 

directs, comme des opportunités réduites de pratiquer des activités physiques facilitées par la 

présence de boisés urbains (Coutts et al., 2010; Joassart-Marcelli, 2010). L’activité physique est 

connue pour contribuer à la diminution de nombreux problèmes de santé, dont les maladies 

cardiovasculaires (Coutts et al., 2010; Joassart-Marcelli, 2010) et les boisés urbains sont reconnus 

comme jouant un rôle important au maintien de la condition physique et à la réhabilitation après 

une blessure chez les individus âgés (O’Brien & Morris, 2014). 
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En plus des conséquences sur la santé, l’absence de proximité et la difficulté d’accès aux espaces 

verts pour les populations vulnérables limitent le développement d’un sentiment d’attachement ou 

d’appartenance à la nature, créant des barrières culturelles. Une étude menée par Hong & Anderson 

(2006) au Minnesota a montré que ces barrières sont tellement ancrées que les communautés latines 

perçoivent les écosystèmes naturels comme étant des lieux réservés à une population typiquement 

blanche et riche. Chez les enfants, le contact avec la nature influence considérablement leur 

connexion à l’environnement et leur intérêt pour celui-ci (O’Brien & Morris, 2014; Strife & 

Downey, 2009). Un lien a également été montré entre les expériences dans la nature durant 

l’enfance et la probabilité de poursuivre une carrière liée à l’environnement ou de démontrer des 

valeurs favorisant sa protection (Strife & Downey, 2009). 

Application pratique des iniquités environnementales 

L’injustice distributionnelle, soit l’accès  contrasté aux contributions de la nature aux population 

entre certains groupes démographiques, résulte des injustices de reconnaissance et procédurale 

(Grant et al., 2022; Law et al., 2022; Nyelele & Kroll, 2020). La justice de reconnaissance concerne 

l’inclusion des perspectives et des connaissances des groupes désavantagés dans les processus 

décisionnels, alors que la justice procédurale réfère à la résolution des problèmes de transparence 

et d’équité dans les processus décisionnels qui influencent la justice environnementale (Grant et 

al., 2022). Malgré le nombre important d’études révélant l’existence d’injustices distributionnelles 

liées aux boisés urbains à travers le monde, peu de recherches se penchent sur leurs mécanismes 

sous-jacents (injustices procédurales et de reconnaissance) (Grant et al., 2022; Varuzzo & Harvey, 

2017). Quelques études ont montré le rôle des actions de la gestion dans le maintien et l’aggravation 

des iniquités (Sun et al., 2012; Wolch et al., 2005). L’analyse des mesures de gestion visant à 

atténuer les iniquités environnementales est également peu abordée dans la littérature (Grant et al., 

2022; Sun et al., 2012).  

Cette tendance observée dans la littérature scientifique se reflète également en pratique. La notion 

d’iniquités environnementales s’est fait une place dans le discours politique, mais est généralement 

absente des plans d’aménagement (Mohai et al., 2009). Aux États-Unis, l’injustice distributionnelle 

de la forêt urbaine est mentionnée dans la majorité des plans de gestion des forêts urbaines, mais 

moins de la moitié d’entre eux incluent des objectifs quantifiables ou des stratégies 



 

 

18 

 

d’implémentation claires pour mitiger ces iniquités (Grant et al., 2022). Lorsque de telles mesures 

sont présentes, elles se concentrent habituellement sur la quantité et la proximité des boisés urbains, 

plutôt que sur leur qualité (Sun et al., 2012). La revue des plans d’aménagement américains menée 

par Grant et al. (2022) a fait ressortir le fait que, malgré l’absence de stratégies d’implémentation 

claires, de nombreux plans mentionnent les risques de gentrification verte susceptibles d’être 

exacerbés si des mesures visant à rétablir la justice distributionnelle sont mises en place.   

Lien avec l’intégrité écologique, la connectivité et les services écosystémiques 

Considérant que les espaces verts retrouvés dans les quartiers financièrement désavantagés et 

ethniquement diversifiés sont, de manière générale, rares et petits (Pham et al., 2012; Rigolon, 

2016; Sun et al., 2022), les boisés qui s’y trouvent sont plus susceptibles d’être isolés et d’apporter 

une faible contribution à la connectivité à l’échelle du paysage.  

Plusieurs études ont également fait état de l’effet de luxe, selon lequel la végétation des espaces 

verts situés dans les quartiers les plus défavorisés est significativement moins diversifiée que dans 

les quartiers plus aisés (Avolio et al., 2015; Clarke et al., 2013; Hope et al., 2003; Landry et al., 

2020; Leong et al., 2018; Schell et al., 2020). Cette tendance s’explique en grande partie par les 

ressources supérieures dont disposent les individus et municipalités plus fortunés. Ceux-ci 

bénéficient généralement de plus d’espace à allouer à la végétation ainsi qu’un budget plus 

important pour acheter une gamme variée de plantes ornementales ayant la capacité de s’échapper 

des jardins privés et coloniser les boisés semi-naturels environnants, contribuant à une plus grande 

richesse végétale (Leong et al., 2018). De plus, les ressources financières et en temps permettent à 

ces quartiers d’investir davantage dans la gestion de leurs milieux naturels, et leurs citoyens sont 

également plus disposés à participer à des initiatives de conservation qui visent l’intégrité des 

boisés locaux (Allegretto et al., 2022). 

L’effet de luxe a également été abordé, dans une moindre mesure, concernant la diversité 

fonctionnelle. À Montréal, Landry et al. (2020) ont démontré que la diversité fonctionnelle est elle 

aussi négativement associée à des indicateurs de vulnérabilité. Comme ce type de diversité soutient 

la multifonctionnalité (Gross et al., 2017; Huang et al., 2019), ces résultats suggèrent la production 

d’une gamme plus restreinte de services écosystémiques dans les quartiers vulnérables. 
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1.3 Problématique, objectif et hypothèses 

Sans une meilleure compréhension des convergences et divergences entre les multiples objectifs 

de conservation, une discordance pourrait émerger entre la sélection des sites de conservation et la 

gamme complète des objectifs visés. L’atteinte de ces objectifs pourrait alors être compromise. 

Afin de répondre à cette problématique, la présente étude a comme but d’examiner les synergies et 

compromis entre la priorisation de conservation des boisés urbains selon (1) leur intégrité 

écologique, (2) leur contribution à la connectivité du paysage, (3) leur capacité à fournir plusieurs 

services écosystémiques (i.e. leur multifonctionnalité), et (4) leur vulnérabilité sociale. 

Compte tenu de la rareté et de la petite taille des boisés dans les quartiers vulnérables, ainsi que les 

effets de luxe, j’émets l’hypothèse qu’il existe des compromis entre la vulnérabilité sociale et les 

trois autres objectifs (intégrité écologique, contribution à la connectivité et multifonctionnalité des 

services écosystémiques). Je suppose également qu’il n’existe une relation entre l’intégrité 

écologique et la multifonctionnalité des services écosystémiques en raison de la faible relation entre 

les fonctions écosystémiques et l’identité taxonomique des espèces. Finalement, je suppose à 

nouveau une absence d’association entre la contribution à la connectivité et l’intégrité écologique, 

de même qu’avec la multifonctionnalité des services écosystémiques étant donné que la 

contribution d’un habitat à la connectivité du paysage est indépendante de sa connectivité 

individuelle. 

1.4 Survol méthodologique 

1.4.1 La région de Montréal comme étude de cas 

L’étude a été réalisée en utilisant une partie de la région métropolitaine de Montréal comme étude 

de cas, plus précisément sur trois des îles principales de l’archipel d’Hochelaga (Île de Montréal, 

Île Bizard et Île Perrot). 

Domaine bioclimatique de l’érablière à caryer cordiforme 

L’aire d’étude se situe au cœur du domaine bioclimatique de l’érablière à caryer cordiforme, dont 

la région écologique comprend la plaine du bas Outaouais ainsi que l’archipel d’Hochelaga (Figure 
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1.2) (Gosselin et al., 2000). L’érablière à caryer cordiforme s’établit sur des sites mésiques à 

drainage modéré à bon, situés sur des tills en milieu ou bas de pentes faibles à moyennes (Gratton, 

2001). C’est un climax considéré stable et caractérisé par très peu de perturbations et l’état 

dynamique de l’érablière à caryer serait possible par la formation de trouées résultant de la mort de 

quelques individus (Gratton, 2001). 

 

Figure 1.2. Répartition géographique du domaine de l’érablière à caryer cordiforme. La région 

représentée par les feuillets se situe à la limite sud-ouest du Québec (tiré de Gosselin et al., 2000) 

 

La végétation de l’érablière à caryer est caractérisée par une strate arborescente diversifiée, 

dominée par Acer saccharum, avec Carya cordiformis représentant généralement moins de 40% 

de la couverture forestière. Fagus grandifolia, Fraxinus americana, Tilia americana et Ostrya 

virginiana sont également fréquents et parfois co-dominants. La strate arbustive est composée de 

la régénération d’Acer saccharum, de Parthenocissus quinquefolia, Cornus alternifolia et Prunus 

virginiana. Les espèces herbacées varient au cours de la saison, avec des espèces printanières 

comme Trillium erectum, Trilliuum grandiflorum et Uvularia grandiflora laissant en été place aux 

espèces à floraison plus tardive telles que Caulophyllum thalictroides, Smilacina racemosa, Actaea 
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rubra, Circaea quadrisulcata, Athyrium filix-femina, Polygonatum pubescens et Amphicarpa 

bracteata (Dansereau et al., 1959; Gratton, 2001). Les espèces introduites les plus fréquentes 

recensées dans la région de l’érablière à caryer sont Rhamnus cathartica, Frangula alnus, 

Anthriscus sylvestris, Lonicera tatarica, Parthenocissus quinquefolia, Epipactis helleborine, 

Alliaria petiolata et Vincetoxicum spp.  (Bergeron, 2020; Gratton, 2001). 

Comme l’aire de répartition du domaine de l’érablière à caryer correspond à la région aujourd’hui 

la plus peuplée du Québec, ces communautés sont spécialement menacées par les activités 

anthropiques. La transformation intensive de cette région en structures urbaines, industrielles ou 

agricoles a causé un rapide déclin de l’érablière à caryer, maintenant considérée comme un type de 

forêt rare (Gratton, 2001). 

Historique du développement de la région de Montréal 

Jusque vers la fin des années 1940, la région de Montréal est principalement composée de terres 

agricoles et boisées, entourant un centre urbain dense et industriel dominé par le grand parc du 

Mont-Royal, aménagé 100 ans plus tôt selon le plan d’Olmsted (Dupras et al., 2016; Sénécal et al., 

2001). 

Les deux décennies suivantes sont marquées par une croissance rapide de la population dans la 

région métropolitaine de Montréal (70%) ainsi que par le développement de la frange périurbaine. 

Malgré ce début d’expansion urbaine, plus de la moitié de la région métropolitaine de Montréal 

demeure vouée à l’agriculture (Dupras et al., 2016). C’est à ce moment que la conservation des 

espaces libre commence à apparaître comme une urgence et est intégrée dans les projets de 

planification urbaine (Sénécal et al., 2001). Malgré la volonté de la Communauté Urbaine de 

Montréal (unité de planification de l’époque) de protéger les attributs naturels de la région, la 

qualité de vie supérieure associée aux banlieues peu denses et bien ancrée dans l’imaginaire 

collectif contribue au développement des régions périurbaines (Sénécal et al., 2001). 

À partir de la fin des années 1960, la population de la région métropolitaine augmente 

considérablement, mais sa proportion résidant sur l’île de Montréal diminue légèrement jusqu’à la 

fin des années 1990, indiquant un mouvement des habitants vers les banlieues (Dupras et al., 2016; 
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Sénécal et al., 2001). En 1990, le centre urbain a doublé de taille par rapport à la fin des années 

1960 et s’étend alors sur la moitié est de l’île de Montréal, le sud de Laval et empiète la bordure 

des couronnes nord et sud (Sénécal et al., 2001). L’étalement urbain a résulté en la création de 

nombreuses villes à faible densité dispersées dans le paysage et accaparant 25% du territoire de la 

région métropolitaine (Dupras et al., 2016). Malgré la pression exercée par l’étalement urbain sur 

les terres agricoles et forêts de la région, une grande proportion d’entre elles sont toutefois 

épargnées du développement grâce à la loi de protection du territoire agricole, entrée en vigueur en 

1978 (Sénécal et al., 2001). 

En 2010, les surfaces artificielles typiquement urbaines dominent la région alors que les terres 

agricoles et boisées ne représentent que 27% et 10% du territoire de la région métropolitaine, 

respectivement (Dupras et al., 2016). La région métropolitaine de Montréal abrite environ la moitié 

de la population totale de la province et la ville de Montréal est la deuxième ville la plus peuplée 

au Canada (Statistics Canada, 2016). 

1.4.2 Design expérimental 

Réseau de boisés 

Pour cette étude, nous avons utilisé un réseau de 48 boisés, sélectionnés préalablement par 

Alexandre Bergeron et Stéphanie Pellerin pour couvrir un gradient de taille (1 – 216 ha), de position 

longitudinale et d’urbanisation (0 – 84%) (Bergeron, 2020). Certains d’entre eux proviennent de 

l’abandon de terres agricoles ou industrielles, alors que d’autres sont des reliquats de forêts 

présentes depuis avant 1930 (Dupras et al., 2016). La plupart sont entourés d’un paysage 

résidentiel, mais certains sont toujours situés dans des régions rurales. 

Un inventaire de la végétation ainsi que des propriétés physiques du sol a été conduit au cours des 

saisons de croissance de 2011 et 2012, par Alexandre Bergeron également. À partir des données 

d’inventaire et d’autres sources de données publiques diverses, un score pour chacune des 

dimensions suivantes a été calculé pour chacun des boisés : intégrité écologique, connectivité 

écologique, multifonctionnalité des services écosystémiques et vulnérabilité sociale. 
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Choix des services écosystémiques 

L’indice de multifonctionnalité a été calculé selon la méthode de la distance de Mahalanobis 

(Cardou et al., 2022) à partir de trois services écosystémiques: la capacité de régulation de la 

température, la rétention d’eau du sol et le stockage de carbone. Ces services ont été choisis car, en 

tant que services de régulation ou de support, ils participent au maintien des services culturels et 

de provision et donc impliquent un cortège d’autres services écosystémiques (Groot et al., 2002). 

Régulation de la température : Dans les villes, où la population expérimente des températures 

ambiantes nettement plus élevées que dans les milieux ruraux en raison de la dominance des 

surfaces artificielles au faible albédo (Yang et al., 2016), les boisés agissent à l’échelle locale pour 

réguler le climat (Fung & Jim, 2019; Sieghardt et al., 2005). L’effet refroidissant qu’ils produisent 

est modulé à la fois par l’ombre créé par la canopée ainsi que par l’évapotranspiration (Moss et al., 

2019) et a la capacité de se répandre dans la matrice urbaine environnante (Fung & Jim, 2019). Les 

îlots de fraîcheur ainsi générés contribuent à alléger les conséquences sur la santé des citadins lors 

d’évènements de chaleur extrême et participent aussi indirectement à réduire la consommation 

énergétique des bâtiments à proximité (Fung & Jim, 2019). 

Capacité de rétention d’eau du sol : La dominance des surfaces minéralisées et imperméables dans 

les zones urbanisées limite grandement la quantité d’eau absorbée par les sols (Xu et al., 2020), ce 

qui augmente le ruissellement et diminue la capacité des sols urbains à mitiger les inondations 

(Shuster et al., 2005; Ward et al., 2021). Les boisés urbains peuvent donc agir comme milieux 

éponge et absorber des événements extrêmes de ruissellement (Ward et al., 2021). La capacité de 

rétention d’eau des sols correspond à la quantité d’eau qu’un sol a le potentiel de retenir (Panagea 

et al., 2021). 

Stockage de carbone : Les activités anthropiques dans les villes contribuent considérablement à 

l’augmentation des concentrations atmosphériques de dioxyde de carbone, qui à leur tour 

occasionnent l’augmentation des températures globales (Lorenz & Lal, 2009). Les arbres urbains 

participent à la séquestration du carbone atmosphérique (Brack, 2002) et contribuent à la mitigation 

des changements climatiques et à la réduction des problèmes de santé qui y sont associés (Nowak 

& Crane, 2002).  
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CHAPITRE II 

 URBAN WOODLAND CONSERVATION: ARE THE MOST ECOLOGICALLY PRISTINE 

WOODLANDS THE MOST USEFUL TO PEOPLE? 

 

 

The conservation of urban woodlands can be motivated by a variety of objectives, given the 

complex socio-ecological dynamics of cities and the multiple stakeholders involved in decision-

making. Tensions can exist between different conservation goals, leading to conflicting priorities 

and complicating the selection of priority sites for conservation efforts. These potential trade-offs 

in multi-criteria decision-making within this context remain mostly underexplored. In this study, 

we analyzed a network of 48 woodlands in the Montreal Metropolitan area to identify synergies 

and trade-offs in conservation prioritization based on (i) ecological integrity, (ii) contribution to 

landscape connectivity, (iii) multifunctionality of ecosystem services, and (iv) social vulnerability. 

Our findings reveal a negative relationship between ecological integrity and social vulnerability, 

suggesting a separation between these two goals. This division means that protecting the most 

pristine woodlands exacerbates environmental inequities. For all other pairs of conservation goals, 

our results show a lack of significant associations, indicating the absence of win-win situations 

where multiple goals could be achieved simultaneously. This also means that no major trade-offs 

are necessary, and different conservation goals can be used complementarily in management 

strategies. 

Keywords: multicriteria analysis, ecological integrity, connectivity, ecosystem services, 

multifunctionality, environmental inequities, synergies and tradeoffs 

 

2.1 Introduction 

The third target of the Kunming-Montreal Global Biodiversity Framework’s aims to ensure the 

protection of 30% of terrestrial, inland water, marine and coastal areas by 2030 (CBD, 2022). Cities 

have the potential to make a significant contribution toward meeting this target (Oke et al., 2021). 

Not only are cities often located in areas of high biological diversity (Luck, 2007), but preserving 

patches of natural land close to where people live also fosters a connection to the land and promotes 

conservation stewardship at larger scale (Dunn et al., 2006). Following the global diversity 

agreements, mayors worldwide have united in calling for increased funding and support for 
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municipalities, so that they can better contribute to the collective conservation effort (Economy 

Division, 2022). Additionally, numerous cities have implemented new conservation plans to 

preserve and expand their nature park network (Conway et al., 2019).  

To make the most out of conservation efforts and optimize the allocation of resources and funds, 

thoughtful conservation planning is essential (Wilson et al., 2009). Identifying the goals that drive 

conservation actions and prioritizing areas based on their potential contribution to these goals are 

key steps of the systematic conservation planning approach, proposed by Margules and Pressey 

(Mace et al., 2007; Margules & Pressey, 2000). Given the complex socio-ecological dynamics of 

cities and the multitude of stakeholders involved in municipal decision-making, conservation can 

be seen through many lenses and its goals may be diverse. Typically, the most common aim is to 

optimize the provision of ecosystem services (Kowarik, 2011; Kowarik & Körner, 2005; Steenberg 

et al., 2017). More recently, practitioners have also started implementing goals related to social 

vulnerability to mitigate environmental inequities (Nyelele & Kroll, 2020). Another important goal 

usually included in conservation plans is maintaining ecological integrity (Kowarik, 2011). Finally, 

connectivity is also commonly mentioned (Dupras et al., 2016; Hanson et al., 2022). There is reason 

to question whether it is possible to meet all these objectives simultaneously. If tradeoffs exist 

among goals, maximizing benefits across multiple dimensions could pose significant challenges 

for practitioners in the development of conservation area networks. Understanding the importance 

of each individual goal and how they are related to each other is crucial for developing holistic 

plans that balance these goals effectively. 

In cities, conservation efforts are often motivated by the maintenance of the provision of ecosystem 

services (Kowarik, 2011; Nilon et al., 2017), which participate in human well-being and can help 

mitigate the negative impacts of urbanization and climate change (Kowarik, 2011; Nilon et al., 

2017). One of the most cited ecosystem services in cities is related to climate regulation. Urban 

woodlands act at the local scale to cool down ambient temperatures (Fung & Jim, 2019; Sieghardt 

et al., 2005), which is particularly important considering that urban heat islands are one of the main 

causes of heat-related illnesses and mortality risk (Heaviside et al., 2017). Woodlands within city 

boundaries can also act as sponges and help mitigate high flooding risks/extreme runoff events, 

increased by the dominance of artificial impervious surfaces as a result of urbanization (Shuster et 

al., 2005; Ward et al., 2021; Xu et al., 2020; Yao et al., 2015). Urban trees contribute to mitigating 
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high atmospheric carbon levels caused by human activities in cities, although their contribution 

represents only a fraction of the total carbon stored by trees globally (Brack, 2002; Lorenz & Lal, 

2009; Nowak & Crane, 2002).   The term “multifunctionality” refers to the ability of a system to 

simultaneously provide multiple ecological and socio-economic benefits to society (Hölting et al., 

2019) and has become a central concern of urban forest management (Hansen & Pauleit, 2014; 

Shackleton et al., 2015). However, while goals related to ecosystem services are well incorporated 

in conservation plans, clear implementation methods are still lacking (Calderón-Argelich et al., 

2021; Conway et al., 2019; McPhearson et al., 2015). 

The increasing integration of ecosystem services into management and conservation plans has led 

to a growing concern regarding equitable access to these services. Many studies have shown that 

urban green spaces and their associated benefits are predominantly located in wealthier and more 

culturally homogeneous neighborhoods (Landry et al., 2020; Fernández et al., 2023; Quinton et al., 

2022; Pham et al., 2012; Nesbitt et al., 2019; Sun et al., 2012; Varuzzo & Harvey, 2017), leading 

to environmental inequities (World Health Organization. Regional Office for Europe, 2016). This 

raises significant ethical concerns given that ecosystem services can be considered a fundamental 

right for everyone (Haque & Sharifi, 2024; Schell et al., 2020). Inequitable access to these services 

exacerbates disparities in health outcomes experienced by different groups, with more vulnerable 

groups already more likely to develop health issues related to environmental exposure – such as 

cardiovascular and respiratory problems (Crouse et al., 2009; Jesdale et al., 2013; Tessum et al., 

2019; Wolch et al., 2014) – and often have poorer access to health care (Schell et al., 2020). Socially 

and materially deprived populations also face higher risks from natural hazards (Haque & Sharifi, 

2024; Law et al., 2022) and are expected to suffer disproportionately from the impacts of climate 

change, an inequality further aggravated by their limited access to, and proximity to, urban green 

spaces (Han et al., 2023; Venter et al., 2023). Managing conservation efforts to achieve a more even 

distribution of green patches between neighborhoods and demographic groups would therefore 

help alleviate health disparities and risks (Braubach & Fairburn, 2010; Haque & Sharifi, 2024; 

Nyelele & Kroll, 2020; World Health Organization. Regional Office for Europe, 2016).  

On the other hand, urban natural spaces can also be valued for their contribution to local or regional 

biodiversity (Kowarik, 2011). Ecological integrity reflects the intrinsic value of biodiversity and is 

defined as a natural space’s “capacity to sustain communities with species composition, diversity 
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and functional organization comparable to those of natural habitats within a region” (Parrish et al., 

2003). The urban environment poses significant threats and stresses to the maintenance of pristine 

ecosystems (Aronson et al., 2014). The nature and spatial organization of the urban matrix often 

lead to distinct differences in species richness, identity and interactions compared to nearby rural 

natural habitats (Archiciński et al., 2024), leading to a reconfiguration of ecosystem processes and 

functioning, that can lead to entirely novel ecosystems (Teixeira & Fernandes, 2020). Nature 

conservation for protection or restoration of ecological integrity thus serves to mitigate these threats 

and changes. It reflects the concept of naturalness by focusing on conserving sites where native 

species assemblages and rare species are found, resembling undisturbed rural ecosystems 

(Wurtzebach & Schultz, 2016).  

In parallel, conserving natural spaces that help maintain and improve landscape connectivity is 

considered essential for many reasons. In cities, where the built environment can be hostile to 

wildlife and other organisms, biological diversity is confined to small remnant patches of natural 

habitat (Sukopp, 2004). Connectivity is responsible for maintaining dispersal and colonization 

rates, genetic flows (Krosby et al., 2010; Rudnick et al., 2012) and fluxes of energy between these 

patches, positively affecting ecosystem processes and functioning (Hillman et al., 2018). Large and 

interconnected green patches are thus generally regarded as strong indicators of population viability 

(Archiciński et al., 2024; Gilbert-Norton et al., 2010; Nor et al., 2017). Indeed, green patches 

dispersed in the urban matrix can serve as essential stepping stones and corridors for migration and 

dispersal (Buron et al., 2022), which will become increasingly important under accelerating urban 

sprawl (Behnisch et al., 2022; Habibi & Asadi, 2011; Pickett, 2001).  

While each of these four conservation goals – multifunctionality of ecosystem services, social 

vulnerability, ecological integrity and contribution to connectivity – plays a critical role in urban 

conservation planning, they may not all vary independently of one another. First, connectivity is 

sometimes used interchangeably with ecological integrity in conservation plans (Conway et al., 

2019), yet, this practice may stem from an oversimplification of the relationship between these two 

concepts. Despite the broadly acknowledged positive relationship between landscape patterns and 

ecological processes (Dupras et al., 2016; Hanson et al., 2022), connectivity may at the same time 

negatively impact ecological integrity by facilitating the spread of pests, diseases (McCallum & 

Dobson, 2002), and non-native species, which can displace native species and disrupt ecosystems 
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(Minor et al., 2009). Contribution to overall landscape connectivity, however, may not follow the 

same patterns as it is not necessarily related to a patch’s connectivity (Cumming et al., 2022). It is 

also often expected that high ecological integrity ensures the provision of goods and services 

(Kandziora et al., 2013), however it may not always be the case. Ecosystem services derive from 

ecosystem functioning (Groot et al., 2002) which, in turn, depends more on the environment and 

the traits of the species within the community than on species identity (Cardou et al., 2022; Dobbs 

et al., 2011; Groot et al., 2002; Huang et al., 2019). A community’s taxonomic composition can be 

decoupled from ecosystem services, for instance if non-native species actively contribute to the 

maintenance of ecosystem function via their traits, or if populations of long-lived native species 

endure in conditions where they would no longer be able to become established (extinction debt) 

(Cardou et al., 2022). Ecosystem services may also be unrelated to a patch’s contribution to 

landscape connectivity, as this contribution is independent of connectivity itself (Cumming et al., 

2022) and therefore not directly linked to the movement of organisms that usually enhance 

ecosystem functioning (Cardinale et al., 2012; Hansen & Pauleit, 2014; Mitchell et al., 2013; 

Turner & Chapin, 2005). 

While the relationships between ecological integrity, contribution to connectivity and ecosystem 

services are complex, there is reason to think they may all be negatively linked to social 

vulnerability. Both taxonomic and functional diversity of urban tree cover have been found to be 

reduced in areas characterized by low income and high population density (Avolio et al., 2015; 

Clarke et al., 2013; Hope et al., 2003; Landry et al., 2020; Leong et al., 2018; Schell et al., 2020), 

a phenomenon that has been called “the luxury effect” (Hope et al., 2003). This suggests that the 

limited natural spaces these populations have access to have low resilience and, consequently, are 

vulnerable. Considering this as well as the fact that natural patches in these neighborhoods are 

scarce (Landry et al., 2020) and likely isolated, we suggest that natural areas that have low 

ecological integrity, connectivity and levels of ecosystem services may be the only green spaces 

the vulnerable populations have access to, and thus be very important to them.  

Research on potential tradeoffs in prioritization analyses involving multiple conservation 

objectives in urban settings is limited (Anderson et al., 2009; Williams et al., 2020) and the possible 

tensions between objectives is rarely mentioned in urban conservation plans (Conway et al., 2019). 

This knowledge gap could lead to a misalignment between the selection of future conservation sites 
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and the full spectrum of desired goals, potentially compromising the achievement of some of these 

goals. 

The main objective of our study is to investigate patterns of association between popular 

conservation goals in cities. Specifically, we aim to identify synergies and tradeoffs that may exist 

between the conservation prioritization of urban woodlands based on their ecological integrity, 

contribution to connectivity, ability to provide multiple ecosystem services (i.e. their 

multifunctionality) and social vulnerability. We hypothesized (Figure 2.1) the existence of tradeoffs 

between the first three (integrity, contribution to connectivity and multifunctionality of ecosystem 

services), relative to social vulnerability, since green patches are more numerous in wealthier 

neighborhoods (Fernández et al., 2023; Landry et al., 2020). We also hypothesized that a patch’s 

contribution to connectivity would not be associated with its ecological integrity or its 

multifunctionality because its contribution to landscape connectivity is mostly related to its spatial 

position within the landscape and its role in liking otherwise disconnected habitat area (Cumming 

et al., 2022). Finally, we expect no relationship between integrity and multifunctionality, because 

of the weak relationship between ecosystem functions and species taxonomic identity (Cardou et 

al., 2022). 
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Figure 2.1 Direction of the hypothesized relationships between the prioritization of pairs of 

conservation goals 

 

2.2 Methods 

We focus on urban woodlands as they are the most common type of natural spaces in our study 

area, as well as in most north American and European cities (Croci et al., 2008). Urban woodlands 

are semi-natural forest patches characterized by unmanaged ground cover and mostly naturally 

growing trees. Their structure resembles more natural forests, as opposed to parks where trees are 

planted over mowed grass (Lehvävirta & Rita, 2002). Although they are often managed (invasive 

species control, underplantings) and subject to human interference (trampling, biomass removal), 

they still support broadly natural processes (Kowarik & Körner, 2005). They resemble forests that 

would naturally develop through colonization and succession processes. 
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2.2.1 Study area and site selection 

The study was carried out on three islands (Île de Montréal, Île Bizard, Île Perrot) part of the 

Montréal Metropolitan area (Figure 2.2), located in the southwestern part of Québec (Canada) and 

home to about 4.3 million inhabitants (Statistics Canada, 2021). Until the late 1960s, the area 

consisted of a defined urban core surrounded mostly by intensive agricultural lands and natural 

spaces. Since then, urban sprawl has considerably changed the structure of the landscape. Urban 

built environment now dominates the area and croplands and forests only represent 27% and 10% 

of the territory, respectively (Parcerisas & Ruiz, 2014). The forest parches studied in this paper are 

thus remnants of woodlands or have regenerated naturally following land abandonment. 

We identified forest patches using DigitalGlobe satellite imagery (2010; 1:5000) and selected 48 

of them to cover a range of size (1 – 216 ha), surrounding residential land use (0 – 84%) and 

longitudinal location within the study area. We only selected patches that have a woody vegetation 

cover >90% and an understory in a mostly natural state. 
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Figure 2.2 Location of the selected 48 forest patches and the land cover types in the Montreal area. 

Land cover categories are represented by color: Urban (urban built, bare ground), Natural 

(woodlands, shrubs, wetlands), Croplands (agricultural land), while water bodies are represented 

in white. Black circles indicate the location of the selected forest patches, each labeled with an 

identification number corresponding to Table A.1. 

 

2.2.2 Plant and soil physical properties inventories 

Plant inventories were conducted during the 2011 and 2012 growing seasons (June to early August). 

About 1% of the total area of a patch was sampled, so the number of quadrats varied between 
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patches. Sampling quadrats were stratified within major tree communities. They were also 

distributed nearly evenly between core and edge habitats, with the latter considered to be the first 

50 meters inside a patch edge (LaPaix & Freedman, 2010). The location of the quadrats was 

randomly determined using ArcGIS 9.3 (ESRI, Redlands, USA).  

Vascular understory species, including tree seedlings and saplings (DBH < 10 cm, height < 7 m), 

were identified in 10 × 10 m quadrats and their abundance was visually estimated using cover 

classes (0.01%; <1%; 1-5%; 6-25%; 26-50%; 51-75%; 76-100%). In 20 × 20 m quadrats, centered 

on the 10 × 10 m quadrats, we identified all mature trees and classified their DBH into four classes 

(10-20 cm; 21-30 cm; 31-40 cm; 41-50 cm). Trees with a DBH > 50 cm had their DBH measured 

precisely. We also estimated the following soil properties and parameters in the 20 × 20 m quadrats: 

topographic position, slope configuration, slope steepness, slope aspects and soil texture. Soil 

texture was determined using visual and tactile tests (more details on the inventories can be found 

in Bergeron (2020)). 

2.2.3 Indicators estimation 

The calculation of the following indices required the use of public data from various sources. A 

summary of the general information of each dataset can be found in Appendix 1 (Table A.2). All 

data treatment and analysis were performed using R 4.4.0 (R Core Team, 2024). 

Multifunctionality of ecosystem services 

We used three ecosystem services – soil water retention potential, carbon storage, and cooling effect 

– to calculate the multifunctionality of the patches. We selected these services because they are 

regulating or supporting services and thus contribute to maintaining other types of ecosystem 

services (Groot et al., 2002). 

We used the Relative Site Moisture Index (RSMI) (Van de Grift, 1996) as a proxy to estimate soil 

water retention potential, using the soil parameters measured in each quadrat. For each patch, we 

calculated the mean RSMI of all quadrats. 
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Carbon storage was quantified using species-specific DBH-based allometric equations developed 

by Natural Resources Canada (Lambert et al., 2005). For species without specific equations, we 

applied the generic deciduous or coniferous tree equations also provided. We estimated the dry 

mass of stemwood, branches and bark for all mature trees (DBH < 10 cm, height < 7 m) inventoried 

per patch and converted the total to kg ha-1. 

We assessed the cooling effect of forest patches using land surface temperature (LST) data 

modelled by the Centre d’enseignement et de recherche en foresterie (Boulfroy et al., 2013). We 

created 2000 m buffers around the patches, divided into concentric 10 m rings. For each patch, we 

calculated the average LST within each ring and plotted these averages against distance from the 

patch edge, following the method proposed by Sun et al. (2012). We applied the knee-point 

identification technique from (Satopaa et al., 2011) to identify the first turning point of the 

temperature curves. We defined the turning point as the first point followed by a decrease spanning 

at least three consecutive temperature entries, as this length seemed optimal for avoiding both over- 

and underestimation of the actual turning point. The temperature difference between the turning 

point and the patch edge, divided by the distance between them, was calculated to estimate the 

cooling effect. We excluded the surface temperature of water bodies overlapping with the buffers, 

as our focus was on the cooling effect from a human health perspective. 

We summarized these three ecosystem services into a single multifunctionality value. First, we 

generated a hypothetical ideal site combining the maximum estimated value for all ecosystem 

services. We then calculated the Mahalanobis distance (R Core Team, 2024) between this ideal site 

and the position of each patch (Cardou et al., 2022) in the three-dimensional space defined by water 

retention, carbon storage and cooling effect. 

Social vulnerability 

We evaluated human population socio-economic vulnerability using the Canadian Index of 

Multiple Deprivation (CIMD), composed of the four following dimensions: residential instability, 

economic dependency, situational vulnerability and ethno-cultural composition (Statistics Canada, 

2023). Following the CIMD user guide recommendations (Statistics Canada, 2023), we tested 

Pearson correlations between each dimension and the composite index to ensure they were 
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correlated before including the composite index in further analyses. We then weighted the 

composite CIMD at the dissemination area level by population density within a 300 m buffer 

around the patches, as this distance is recommended for green space accessibility (World Health 

Organization. Regional Office for Europe, 2016). Population counts were obtained from the 2016 

census data (Statistics Canada). The mean CIMD was computed for each patch. 

Ecological integrity 

We assessed the ecological integrity of each patch using our plant inventory data and the biological 

value index of vegetation developed by Lajeunesse et al. (1995). This index was developed 

specifically for Montréal woodlands and consists of five dimensions: uniqueness and 

representativity of plant community type, succession-disturbance degree, plant species richness, 

and rarity. A few modifications were made to the original methodology of Lajeunesse to enhance 

reproducibility and adapt the methodology to current conditions (detailed below). The revised score 

attribution method is provided in Table 2.1. 

The uniqueness of plant community type was evaluated using three dichotomous criteria, which 

were assessed based on expert opinion in the original method: position along the successional 

gradient, spatial distribution in comparison with that of the maple-hickory ecoregion (Gosselin et 

al., 2000) and restrictedness to a particular habitat. In this study, we assessed uniqueness only for 

the tree layer and attributed its score to the quadrat-level, with the average of all quadrats in a given 

patch yielding our patch-level measure of each criterion. We used the tree species shade tolerance 

as a proxy for each community’s position along the successional gradient. We calculated the mean 

shade tolerance weighted by the basal area of all tree species within each quadrat. Shade tolerance 

data were extracted from the Tree Trait Task Force - Tree Functional Trait database (Belluau et al., 

2023), with ordinal values ranging from 1 (intolerant) to 5 (highly tolerant). For species not 

included in the database, we used expert opinions (Appendix A, Table A.3). We classified patches 

with a mean shade tolerance of 4 or higher as mature. To compare the distribution of plant 

communities with that of the maple-hickory climax, we used the hardiness zones of the mature tree 

species inventoried. Given that the northern limit of the maple-hickory domain extended to 

hardiness zone 4b when the original method was developed, we considered tree species with a 

northernmost hardiness zone of 4b or higher to be limited to the maple-hickory domain. All 
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introduced species were classified as non-limited, based on their nativeness status for the province 

of Québec from the Database of Vascular Plants of Canada (VASCAN, version 37.14) (Brouillet et 

al., 2010+). We classified quadrats as limited if 1% or more of their basal area consisted of tree 

species deemed limited, as this threshold is used to define an abundant species (Saucier et al., 

1994). We decided not to consider the plant communities’ restriction to a particular habitat since 

we lacked an objective way to assess this criterion. 

Representativity of plant community type measures how closely the inventoried stands match 

theoretical community types. We computed the Jaccard distance (vegan v.2.6-4; Oksanen et al., 

2022) between all inventoried plants and Dansereau’s theoretical plant communities for the region 

(Dansereau, 1959), which is still in use today to guide conservation efforts in natural areas, using 

occurrence data at the quadrat level. For each quadrat, we selected the community type with the 

smallest distance value and used that value as the measure of representativity. We then calculated 

the average value of representativity of all quadrats of each patch. 

The degree of succession-disturbance aims to reflect the concept of ‘naturalness’ and is based on 

three indicators: the relative importance of heliophyte tree species (i.e. shade-intolerant), the 

community’s successional stage and the relative importance of non-woody introduced species. All 

three indicators were assessed at the patch level. We calculated the relative importance of 

heliophyte tree species (mature trees and saplings) following Lajeunesse et al. (1995), using 

quadrats as sampling points. Species with a low or low-medium shade tolerance index were 

classified as heliophytes, based on the same shade tolerance data used in the assessment of plant 

community uniqueness. We computed the relative importance of heliophytes separately for the 

overstory and sapling layers, summed both together and then determined their percentage over the 

importance value of all tree species. To assess the community’s successional stage, we compared 

the tree and sapling layers. We calculated the dissimilarity between the previously computed 

species’ importance value in the overstory and sapling layers using the Steinhaus index (Legendre 

& Legendre, 1998). A large dissimilarity between the two layers indicates that the forest is 

undergoing succession, with a canopy layer made up of pioneers and shade tolerant species 

establishing below. Third, for the relative importance of introduced non-woody species, we 

calculated the proportion of non-woody plants relative importance made up of introduced species, 

following Lajeunesse et al. (1995). We extracted the species nativeness status from VASCAN 
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(version 37.14) (Brouillet et al., 2010+). The overall score for the succession-disturbance degree 

is then simply the sum of the scores from each indicator. 

Plant richness was assessed at the quadrat level and the average of all quadrats was computed to 

obtain a richness value per patch, to account for sampling effort. 

To estimate plant rarity, we divided the number of rare species found in each patch by the number 

of inventoried quadrats, to account for sampling effort. Rare species were identified using the 

Province of Québec Liste des espèces floristiques menacées ou vulnérables (MELCCFP, s.d.). 

The overall biological value index for each patch is the sum of scores from all five dimensions.  
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Table 2.1 Score attribution for the assessment of the biological value index of vegetation (adapted 

from Lajeunesse et al., 1995) 

Dimension   Score 

Uniqueness of 

plant community 

type 

Position along the successional 

gradient 

Distribution in comparison 

with that of the maple-

hickory climax 

 

Mature forest 
Limited 5 

Non-limited 4 

Successional forest 
Limited 3 

Non-limited 2 

Representativity 

of plant 

community type 

We divided the resulting values range into 5 equal intervals and attributed 

the highest score (5) to the interval with the highest values. 

Degree of 

succession-

disturbance 

Indicator Values range  

Relative importance of 

heliophyte tree species 

0 – 14.9 % 5 

15 – 34.9 % 4 

35 – 49.9 % 3 

50 – 74.9 % 2 

75 – 100 % 1 

Successional stage 
˂ 0.5 0.5 

≥ 0.5 0 

Relative importance of 

introduced herbaceous species 

0 – 15.9 % 0 

16 – 31.9 % -0.3 

˃ 32 % -0.6 

Plant species 

richness 

We divided the resulting values range into 5 equal intervals and attributed 

the highest score (5) to the interval with the highest values. 

Plant species 

rarity 

We divided the resulting values range into 5 equal intervals and attributed 

the highest score (5) to the interval with the highest values, except for 

patches containing no rare species, which were scored 0. 

 

Connectivity 

We estimated each individual patch’s contribution to the connectivity of the landscape’s forested 

areas, using the improved version of Index 2 from the City Biodiversity Index (Deslauriers et al., 

2018; Chan et al, 2021). This index is based on the effective mesh size and the output value 

represents the probability that two randomly chosen locations in a landscape would be part of the 

same continuous habitat (Jaeger, 2000). It is also often described as the amount of habitat an 
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organism has access to if randomly dropped in the landscape (Deslauriers et al., 2018). We defined 

the landscape boundaries as the borders of the three islands of the study region (Figure 2.2), and 

we considered the forested areas within these boundaries as identified in the land cover mapping 

of the St-Lawrence Lowlands (ECCC & MDDELCC, 2018). We used a maximum distance of 100 

m (Chan et al., 2021) between two separate forested areas for them to be considered connected to 

each other. To evaluate the contribution of individual patches to overall landscape connectivity, we 

performed the connectivity analysis across 48 scenarios, removing each patch in turn. We then 

calculated the difference between the connectivity of the complete landscape and that of each 

scenario to quantify the contribution of each patch to landscape connectivity. 

2.2.4 Statistics 

For each patch, the values obtained for ecological integrity, connectivity, multifunctionality of 

ecosystem services and social vulnerability were scaled. For each of the four conservation goals, 

we then ranked the 48 patches from the most to the least valuable. For each pair of conservation 

goals, spearman rank correlations (Hmisc, v.5.1-2; Harrell, 2024) were calculated between the 

resulting ranks. 

2.3 Results 

Initial visual examination of the prioritization maps (Figure 2.3) suggests distinct spatial patterns 

among the four conservation goals. 

From the multifunctionality of ecosystem services map (Figure 2.3 A), the most important patches 

seem to be predominantly situated in the central and eastern regions of the study area. Among these, 

Parc Pierre-Elliott Trudeau stands out with the highest multifunctionality score, while Parc-nature 

de l’Île-de-la-Visitation registers the lowest. Parc Pierre-Elliott-Trudeau is positioned between an 

industrial area and a residential neighborhood primarily composed of single-family homes and 

condominiums. Its tree layer is dominated by Acer saccharinum, altough Acer rubrum, Acer 

saccharum, Ulmus americana, Fraxinus pennsylvanica and Tilia americana are also present to a 

lesser extent. The basal area of all mature tree species is 48.8 m2 ha-1. In contrast, Parc-nature de 

l’Île-de-la-Visitation consists of a narrow island, with the remainder of the park bordering the 
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Rivière des Prairies. This park is surrounded by a neighborhood primarily consisting of small 

apartment units, as well as single-family homes. Populus deltoides and Acer negundo are the 

codominant species, while the other most abundant species include Fraxinus pennsylvanica, Rhus 

thyphina and Prunus pensylvanica. The total basal area of mature trees is 11.2 m2 ha-1. 

With a few exceptions, most patches exhibiting the highest levels of social vulnerability are small 

and concentrated in the central region of the study area (Figure 2.3 B), which is also the most 

urbanized and densely populated. We found the patch surrounded by the most vulnerable human 

population to be Parc Sainte-Marthe, while the one in the least vulnerable neighborhood is Parc 

Frédérick T. Wilson. Parc Sainte-Marthe, the second smallest patch, is located very close to the 

shore of the Rivière des Prairies and is situated within a residential area where the constructions 

between the park and the river predominantly consist of single-family homes, contrasting sharply 

with subsidized housing on the other side. The canopy is composed of Fraxinus pennsylvanica, 

Populus deltoides and Crataegus sp. Parc Frédérick T. Wilson lies adjacent to a suburban 

neighborhood developed in the early 2000s. The most abundant tree species are Acer saccharum, 

Fraxinus americana and Populus deltoides, with Acer saccharinum, Carya cordiformis and Ostrya 

virginiana present to a lesser extent. 

A visual interpretation of the ecological integrity conservation map reveals no clear spatial trend, 

however many of the patches that score the highest seem to be concentrated in the western half of 

the study area. Also, many of the smallest patches tend to score low in metrics based on a traditional 

measure of conservation value (Figure 2.3 (C)). Parc Duval appears as the patch with the highest 

ecological integrity (20.25), while Parc Armand-Bombardier is the least pristine (7.10). On 

average, patches recorded a biological value index of 13.37. Parc Duval is surrounded by a 

relatively recent residential neighborhood developed in the 1970s-1980s, characterized by single-

family homes, and is adjacent to a closed waste landfill. According to our analysis, the plant 

community type it most closely corresponds to is the hickory-maple association (Dansereau, 1959).  

The canopy is dominated by Acer saccharum and Fagus grandifolia, but Tilia americana, Ostrya 

virginiana and Fraxinus americana are also present. Parc Armand-Bombardier, a long and narrow 

woodland, is nested within a manicured park close to the Rivière des Prairies and the surrounding 

neighborhood features both single-family homes and small apartment units. The most dominant 
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tree species are Fraxinus pennsylvanica and Salix fragilis, while other less abundant species 

include Populus deltoides, Acer negundo and Acer platanoides. 

The connectivity prioritization map suggests that patches which significantly improve connectivity 

of forest habitats are predominantly large and clustered in the western end of the study area (Figure 

2.3 (D)), where the highest concentration of agricultural and forested lands is found.  The patch 

that contributes the most to landscape-level forest habitat connectivity is Parc-nature de l’Anse-à-

l’Orme (42.94 ha), while the one that contributes the least is Parc Aragon (0.0001 ha), with an 

average contribution of 3.21 ha for all patches. Both patches are located on the western part of the 

study area, but Parc nature de l’Anse-à-l’Orme is the sixth largest of all patches (Appendix 1, Table 

A.1) and is surrounded by other woodlands and agricultural fields, while Parc Aragon is the 

smallest (Appendix 1, Table A.1) and located in a more developed, residential area.  
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Figure 2.3 Spatial distribution of the conservation prioritization considering each conservation goal: (A) 

multifunctionality of ecosystem services, (B) social vulnerability, (C) ecological integrity and (D) 

contribution to connectivity. The bubble size is proportional to the woodland area. The bubble color is 

representative of the conservation priority, dark red meaning high priority and white low priority. 

 

The correlation analysis reflects the initial visual assessments, revealing no significant 

relationships between the conservation goals, except for a negative correlation between ecological 

integrity and social vulnerability (Figure 2.4). This negative relationship suggests that the least 

pristine woodlands are the most critical from an environmental equity perspective. The strength of 

A B 

C D 
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this correlation is moderate, as indicated by the considerable dispersion of data points around the 

trend line in the scatter plot. 

Aside from the negative correlation between ecological integrity prioritization and social 

vulnerability, no other significant correlations were found between the conservation goals (Figure 

2.4). This implies that the woodlands considered most important for one goal do not align closely 

with those prioritized for another. While the priorities differ, they are not directly opposed. To 

explore potential underlying mechanisms of the non-significant correlations, we computed 

Spearman correlations between the individual ecosystem services included in the 

multifunctionality measure and both connectivity and social vulnerability (Appendix B, Figures 

B.2 and B.3). The only significant correlation is between connectivity and the cooling effect (ρ = -

0.45; p value = 0.001). We conducted the same analysis between individual dimensions of 

ecological integrity and social vulnerability (Appendix B, Figure B.4) and found no significant 

correlation. 
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Figure 2.4 Associations between conservation goals. Upper right section: Spearman rank correlation 

coefficients between pairs of conservation goals with the associated significance levels, when applicable (p-

values: 0.001 > ** > 0.01). Diagonal: distribution of individual conservation goals. Lower left section: 

scatter plots (standardized values) of the relationship between pairs of conservation goals, with lines 

illustrating the correlation coefficients. 
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2.4 Discussion 

2.4.1 Relationships between conservation goals 

Expected no association 

As hypothesized, ecological integrity and the multifunctionality of ecosystem services were found 

to be unassociated. This aligns with the understanding that ecosystem services derive from 

ecosystem functions which, in turn, are driven by the environment and the functional identity of 

the community (Cardou et al., 2022; Dobbs et al., 2011; Groot et al., 2002). In comparison with 

rural areas, changes in species richness, composition and interactions in urban environments may 

not necessarily lead to changes in the effect traits present in these ecosystems (Lavorel & Garnier, 

2002). Due to functional redundancy, different species assemblages (than those expected or 

historically present) can produce similar configurations of effect traits and perform similar roles in 

an ecosystem, resulting in comparable ecosystem functioning (Rosenfeld, 2002; Shipley, 2009). 

Consequently, functional identity can be separated from taxonomic identity. Some studies even 

suggest that exotic species can maintain or, in some cases, enhance ecosystem functioning (Conway 

et al., 2019; Mascaro et al., 2012). 

The lack of correlation between the prioritization of ecological integrity and contribution to 

connectivity challenges the often-assumed interchangeability of the two concepts. As previously 

mentioned, a patch’s contribution to connectivity does not necessarily reflect the actual movement 

of organisms to and from it (Cumming et al., 2022), and therefore should not be directly associated 

with its species composition.  

The same mechanism may explain the absence of correlation found between the patches’ 

contribution to connectivity and their multifunctionality of ecosystem services. Additionally, the 

three ecosystem services that we included in the metric of multifunctionality are not expected to 

be linked to the movement of organisms and materials through space anyway.  

Our dataset shows no association between the patches’ contribution to connectivity and carbon 

storage (Appendix B, Figure B.2), which appears logical since aboveground carbon storage is 

driven by tree level or site-specific features, rather than landscape level features (P. O’Brien et al., 
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2023; Timilsina et al., 2013).  The patches that store the most carbon tend to have substantially 

greater basal area than those that score lower for carbon storage. However, some of the patches that 

store the least carbon also have a relatively high basal area; but their species composition differs 

from that of the most carbon-rich patches. They show higher abundance of fast-growing or pioneer 

species, characterized by low wood density (Chave et al., 2009), such as Populus deltoides, 

Populus tremuloides and Picea abies. Wood density (dry mass per fresh volume of wood) is closely 

related to species’ life history strategies and indicates carbon investment in trees (Mo et al., 2024).  

Taken individually, the soil water retention capacity in our dataset showed no association with 

contribution to overall connectivity (Appendix B, Figure B.2). This may be because the capacity 

of soils to retain water is primarily determined by soil physical properties, such as pore space, 

texture, structure, and soil organic content (Panagea et al., 2021). Organic matter content, in turn, 

is driven by traits of tree leaf litter (Liu et al., 2021), root traits (Birouste et al., 2012; Silver & 

Miya, 2001) and soil fauna communities (Coleman et al., 2024), which are shaped by mechanisms 

operating at a much finer scale than the landscape-level processes considered for connectivity.  

In contrast, the cooling effect of our woodland patches is negatively correlated with their 

contribution to connectivity (Appendix B, Figure B.2). Our results instead suggest that the patches’ 

cooling effect is predominantly influenced by the surrounding land cover types. All the patches that 

provide the lowest cooling effect share one common characteristic: they are surrounded by other 

forested areas and score relatively high for connectivity (e.g. Golf Royal, Parc-nature de l’Anse-à-

l’Orme, Parc de la Pointe-aux-Prairies (secteur Rivière-des-Prairies), Golf Elm Ridge and Parc du 

Domaine). On the other hand, the patches that are most effective at regulating surface temperatures 

(e.g. Parc Thomas-Chapais, Parc Pierre-Elliott-Trudeau, Boisé des Pères, Lieu vacant Hervey, Parc 

Marcel Laurin) are all isolated and mostly surrounded by artificial land cover types or bare ground, 

such as large buildings (schools, hospitals), parking lots, industrial land and sports fields. Much 

higher surface temperatures are usually recorded on these human-made surfaces than in the forested 

areas surrounding highly connected patches (Du et al., 2016; L. Yang et al., 2016). The pronounced 

contrast between these elevated temperatures and the woodland patches could explain their 

enhanced cooling effect. 
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Expected negative associations 

We expected negative associations between social vulnerability and all the other goals. The only 

one that appears to be significantly negative is with ecological integrity. Although not directly 

tested in the study, different hypotheses can potentially explain this association. 

First, the size of woodlands may be one of the factors influencing this trend. A visual analysis of 

the prioritization maps (Figure 2.3) suggests that patches with high priority from a social 

vulnerability perspective tend to be smaller in size. Eight out of the top ten priority patches for 

social vulnerability have a total area equal to or smaller than 11 ha (Appendix A, Table A.1; 

Appendix B, Table B.1). Small patch size suggests a higher proportion of edge habitat relative to 

their total area (Vallet et al., 2010). Edge habitats differ from interior habitats in their climatic 

conditions as they receive increased light exposure and therefore are usually warmer and drier than 

the woodland interior (De Pauw et al., 2023; Hamberg et al., 2009). As a result, edge habitats 

support higher proportions of shade-intolerant and pioneer species, as well as increased species 

richness and abundance of introduced species, as they are better adapted to the altered conditions 

found in edges (Hamberg et al., 2009; LaPaix et al., 2012; Vallet et al., 2010). These altered species 

assemblages, in terms of both composition and abundance, differ substantially from the native 

maple-hickory climax, considered as the pristine reference for ecological integrity. Consequently, 

patches with a high proportion of edge habitats are more likely to exhibit lower ecological integrity. 

However, size alone cannot explain the negative relationship between ecological integrity and 

social vulnerability, as a third of the ten most pristine patches of our dataset have an area smaller 

than 5 ha and are not part of a bigger forested area (Parc Pierre-Elliott-Trudeau, Parc Aragon and 

Parc Graham) (Appendix A, Table A.1; Appendix B, Table B.1). Other mechanisms therefore act 

synergistically with patch size.  

Although patch age was not a focus of this study, it may be an important driver of the relationship 

between these two goals. The presence of wooded areas or green parks often increases property 

values, which can lead to the displacement of low-income households who can no longer afford to 

live in the neighborhood, while wealthier residents move in, a process known as green 

gentrification (Anguelovski et al., 2018, 2022; Kuras et al., 2020; Wolch et al., 2014). As this 

process occurs over extended periods, woodlands in neighborhoods that have already undergone 
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gentrification may be older than those in more vulnerable areas. Some of the patches in our dataset 

with the highest ecological integrity scores are located in these older, gentrified neighborhoods. 

Forest age is generally positively associated with species richness, due to the presence of species 

that thrive in stable habitats in older forest patches (Archiciński et al., 2024; Vellend et al., 2007). 

These patches may also have had more time to recover from initial disturbances than patches 

originating from more recent land abandonment, for example. Given that the definition of 

ecological integrity used in this study refers to mature, precolonial forests that have experienced 

minimal disturbance (Lajeunesse et al., 1995; Parrish et al., 2003), the observed negative 

interaction between ecological integrity and social vulnerability could partly be explained by the 

age of the patches. However, other patches with high ecological integrity are found in newly 

developed neighborhoods characterized by large single-family homes. Their ecological integrity 

may be due to the fact that they were recently part of a much larger, continuous forest that was cut 

down. Therefore, they may have not yet experienced significant human disturbance and may still 

retain characteristics typical of interior forest habitats. 

Another hypothesis for the negative association between ecological integrity and social 

vulnerability lies in the differing levels of influence that socioeconomic groups have over the 

management of urban natural spaces. City residents with higher income or education often face 

less pressure to meet basic needs and are therefore more able to participate in conservation 

activities that help maintain or restore the integrity of nearby woodlands (Allegretto et al., 2022; 

Schell et al., 2020). These engaged community members or groups may also have better access to 

funding and support from their neighborhood organizations compared to similar groups in less 

privileged areas. Recreational use is another factor that can affect woodland ecological integrity. 

In lower-income neighborhoods, where the  population density to green spaces area ratio is 

typically higher (Fernández et al., 2023; Nesbitt et al., 2019; Pham et al., 2012; R. Sun et al., 2012), 

woodlands may experience greater foot traffic, leading to increased trampling on vegetation and 

other forms of physical disturbance (Hamberg et al., 2008; Littlemore & Barker, 2001). 

Our findings show a lack of association between connectivity and social vulnerability. In our 

dataset, about half of the woodland patches that score high priority in terms of connectivity rank 

lower for social vulnerability, and vice versa, as expected (Appendix B, Table B.1). This aligns 

with previous evidence that neighborhoods characterized by low income and ethnically diverse 
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populations tend to have fewer green spaces, and when they are present, they usually are small 

(Landry et al., 2020; Fernández et al., 2023; Quinton et al., 2022; Pham et al., 2012; Nesbitt et al., 

2019; R. Sun et al., 2012; Varuzzo & Harvey, 2017). The prioritization maps show that most of the 

large patches that contribute significantly to landscape connectivity are located in the western end 

of the Île de Montréal (Figure 2.3), where a high proportion of agricultural land remains, and 

population density is relatively low. However, the other half of the patches in our dataset do not 

follow this pattern; instead, connectivity and social vulnerability appear to be closely linked in 

those. With a few exceptions, we identified two categories into which these patches can be grouped. 

The first category includes Parc du Mont-Royal and Parc Summit, two centrally located adjacent 

patches, where forest habitats are scarce, making them important contributors to landscape 

connectivity. Both patches also rank high in the social vulnerability prioritization, which is 

interesting given that they are both bordered by one of the wealthiest neighborhoods in Montréal. 

However, on the north of Parc Summit lies Ridgewood Avenue, characterized by dense apartment 

buildings and a multicultural community. Given that we corrected the CIMD by population density, 

the much higher population density in this area, compared to the rest of the surroundings of Parc 

Summit with large single-family houses, may balance out this difference. A similar pattern can be 

observed for Parc du Mont-Royal, which is bordered on one side by McGill University and its 

student-dominated neighborhood, suggesting a high turnover rate in housing. Similarly, Parc 

Angrignon also falls under the large-isolated patch type, which helps explain why its loss could 

significantly affect overall landscape connectivity. This patch is located near the Lachine Canal, 

which, until the 1970s, was the main hub for shipping traffic in Montreal. The canal’s banks, along 

with manufacturing industries, were part of a working-class neighborhood. The legacy of industrial 

land-use may explain the high social vulnerability score of this patch, although the area is currently 

undergoing gradual gentrification. 

The other category includes patches of low to intermediate size, clustered in residential 

neighborhoods in the western part of the study area, with mid-range priorities for both connectivity 

and social vulnerability. The connectivity metric we used quantifies the amount of habitat an 

organism has access to if it is randomly placed in the landscape under consideration (Deslauriers 

et al., 2018). While the patches in this group may not contribute significantly to landscape 

connectivity due to their size, their proximity to some of the largest forest habitats in the study area 
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means they may function as important stepping stones, helping to connect much larger patches 

nearby. 

Finally, our results indicate that there is no association between social vulnerability and the ability 

of patches to provide multiple ecosystem services. This pattern is also uniform across all services 

considered individually (Appendix B, Figure B.3) and seems to be primarily driven by the presence 

of certain highly multifunctional patches in vulnerable neighborhoods. These findings contrast with 

previous evidence of the luxury effect on the provision of ecosystem services (Aznarez et al., 2023; 

Schell et al., 2020; Xiong et al., 2023). One possible explanation for these differences with our 

results is that the main driver of cooling effect in our dataset appears to be the surrounding land 

use cover types. Some of the vulnerable patches that show great multifunctionality provide 

effective cooling effects, potentially due to the low vegetation cover of their neighborhoods (e.g. 

Parc Angrignon, Parc Armand-Bombardier). Additionally, most studies investigating the luxury 

effect regarding the provision of ecosystem services focus solely on economic indicators as proxies 

for social status (Kuras et al., 2020). The CIMD, which we used, includes an economic dimension, 

but also considers other factors (residential instability, ethno-cultural composition, situational 

vulnerability) that may provide a broader view of social vulnerability and could help explain the 

mismatch with our results. For example, Parc de l’Île de Roxboro ranks in the top half for 

multifunctionality, but 8th in terms of social vulnerability (Appendix B, Table B.1). Its high 

vulnerability score may not fully be explained by economic dependency, but could instead reflect 

the presence of visible minorities, and populations with a first language other than French or 

English, and an aging population (Statistics Canada, 2016).  

2.4.2 Implications for conservation management 

Our results highlight the absence of a single conservation goal that would ensure the achievement 

of all the other goals synergistically, as most pairs of conservation goals were found to be 

unassociated. Consequently, this suggests that management and conservation strategies must 

consider the full diversity of desired goals. In light of this, clear, concrete and user-friendly 

implementation methods for ecosystem services and environmental equity are needed to ensure 

their provision and long-term maintenance. Existing tools can assist managers directly implement 

ecosystem services into conservation plans. For example, i-Tree Eco software helps estimate the 
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provision of specific services from basic tree inventories (Nowak & Crane, 2000). Cardou et al. 

(2020, 2022) proposed a valuable approach to quantify multifunctionality using easy measurable 

functional markers. Nevertheless, the absence of associations between most pairs of conservation 

goals observed in our study also suggests that major trade-offs are rare, and that conservation goals 

can be compatible with each other within multi-criterion decision-making frameworks.  

In light of our results, the key challenge faced by conservation managers is to balance ecological 

integrity and social vulnerability. These two goals can’t be fully achieved simultaneously, requiring 

compromises. Whereas conservation efforts are often set by decision makers to provide human 

health benefits, focusing solely on preserving the most pristine ecosystems would exacerbate 

environmental inequities and threaten the fundamental rights of vulnerable groups, the very groups 

whose health benefits the most from increased exposure to trees, parks and forests (Schell et al., 

2020). On the other hand, prioritizing the conservation of woodlands located in socio-economically 

disadvantaged neighborhoods may impede the preservation of historically significant ecosystems, 

which are highly valued from an ecological perspective. Therefore, when ecological integrity and 

social vulnerability are included together in management plans, custom cost constraints related to 

social vulnerability must be added to the prioritization process based on ecological integrity.  

2.5 Conclusion 

As current decisions and actions will impact the outcomes of conservation efforts in the long term, 

it is essential to better understand how different conservation goals interact with each other in order 

to effectively manage synergies or tradeoffs. We aimed to provide insight into this question with 

this study. Our results showed that ecological integrity and social vulnerability lead to opposite 

conservation prioritizations, meaning that trade-offs should be expected between the two. No other 

significant associations were observed between pairs of conservation goals, indicating the absence 

of an umbrella goal that would capture the full diversity of goals, but also suggests that these goals 

can be used complementarily in management plans. 

Our results call for a more comprehensive and explicit implementation of a diversity of 

conservation goals, as focusing only on a restricted selection may not necessarily ensure the 

provision of other goals in the long term. They also highlight that ecologists are often poorly 



 

 

52 

 

equipped to effectively answer these new challenges, and that urban ecology training that 

incorporates humans and their needs, is much needed. 
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CHAPITRE III 

CONCLUSION GÉNÉRALE 

 

3.1 Contexte et cadre de l’étude 

L’accélération de la croissance de la population urbaine partout à travers le monde amplifie 

l’étalement et l’intensification des zones urbaines (Behnisch et al., 2022; Elze & Banzhaf, 2022; 

Ode & Fry, 2006). Les boisés et autres écosystèmes semi-naturels terrestres se trouvant à l’intérieur 

ou à proximité des villes subissent une pression de développement grandissante afin de répondre 

aux besoins de la population humaine (Croci et al., 2008; Elze & Banzhaf, 2022). D’ailleurs, six 

des 48 boisés étudiés dans le cadre de ce travail ont été convertis en quartiers résidentiels depuis 

les inventaires de leur végétation, en 2012, illustrant cette réalité. Les boisés urbains sont pourtant 

essentiels, premièrement pour la préservation de la biodiversité, mais également en raison des 

nombreux bienfaits qu’ils produisent et dont la société dépend (Jim, 2017; L. E. O’Brien et al., 

2022). 

L’idée initiale de cette étude a émergé à la suite d’une revue des plans de gestion des boisés urbains 

de plusieurs grandes villes canadiennes. L’objectif de cette revue était d’élaborer un guide de 

meilleures pratiques concernant la priorisation de la conservation des boisés urbains, lorsque des 

motivations de conservation à la fois écologiques et sociales sont visées. Cette revue nous a permis 

de constater l’absence de pratiques spécifiquement adaptées aux milieux où l’être humain domine, 

indiquant que les écologistes et gestionnaires ne sont potentiellement pas adéquatement équipés 

pour assurer à long terme le maintien des multiples bénéfices des boisés urbains. 

C’est dans ce cadre que s’est inscrite la présente étude, visant à mieux comprendre dont les 

multiples motivations de conservation peuvent orienter les priorités de conservation. Plus 

précisément, je me suis intéressée à identifier les synergies ou compromis dans la priorisation de 

conservation des boisés urbains, évalués selon quatre objectifs : (i) l’intégrité écologique, (ii) la 

contribution à la connectivité, (iii) la multifonctionnalité des services écosystémiques, et (iv) la 

vulnérabilité sociale. J’ai initialement supposé que la contribution à la connectivité du paysage, 
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l’intégrité écologique et à la multifonctionnalité ne montreraient aucune relation entre elles. J’ai 

également supposé que la connectivité, l’intégrité écologique ainsi que la multifonctionnalité 

seraient toutes trois négativement associées à la vulnérabilité sociale.  

Cette question a été testée sur un réseau de 48 boisés répartis sur trois des îles principales de 

l’archipel d’Hochelaga, au centre de la région métropolitaine de Montréal. Pour chaque boisé, j’ai 

évalué la valeur biotique de la végétation, suivant une méthode d’évaluation de l’intégrité 

écologique développée spécifiquement pour les grands parcs de la ville de Montréal (Lajeunesse 

et al., 1995). J’ai ensuite estimé leur contribution individuelle à la connectivité des habitats 

forestiers à l’échelle du paysage, selon la méthode du effective mesh size (Deslauriers et al., 2018; 

Jaeger, 2000). J’ai également évalué leur capacité à fournir plusieurs services écosystémiques à la 

fois (i.e. multifonctionnalité) en quantifiant leur stockage de carbone, leur effet refroidissant de le 

température ambiante, ainsi que leur capacité de rétention d’eau dans les sols. Finalement, j’ai 

dressé le portrait socio-économique de la population humaine vivant dans un rayon de 300 mètres 

autour des boisés en évaluant leur vulnérabilité à l’aide de l’indice canadien de défavorisation 

multiple (Statistics Canada, 2023). Pour chacun des quatre objectifs de conservation, les boisés ont 

été ordonnés selon leur priorité de conservation et ces priorisations ont été comparées entre elles. 

3.2 Résultats principaux et perspectives de gestion 

Le résultat le plus saillant de l’étude révèle une association négative entre l’intégrité écologique et 

la vulnérabilité sociale, c’est-à-dire que leurs priorités de conservation sont inverses. Ceci signifie 

que les plans de gestion principalement centrées sur la préservation de l’intégrité écologique 

concentrent leurs actions dans les quartiers les plus privilégiés et, par le fait même, contribuent 

activement à perpétuer les iniquités environnementales. Des compromis doivent donc être réalisés 

entre l’intégrité écologique et la vulnérabilité sociale. 

Mis à part ce cas, aucune autre association, positive ou négative, n’a été détectée entre les paires 

d’objectifs de conservation. Cette absence d’association indique qu’il est impossible d’assumer que 

la maximisation de tous les objectifs puisse être obtenue par l’adoption d’un seul objectif en tant 

qu’objectif « parapluie ». Cependant, étant donné que les objectifs ne prennent pas des directions 

complètement opposées, cela signifie également qu’il est possible d’identifier des zones où 
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plusieurs objectifs peuvent être optimisés conjointement. En tenant compte de ces résultats, le 

développement de mesures d’implémentation claires pour chacun des objectifs étudiés sont 

nécessaires afin d’éviter la perte de certains d’entre eux. 
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Table A.1 Woodland patches location and size.  

Id Name Island 
Area 

(ha) 
Latitude Longitude 

1 Réserve Molson Perrot 59.47 45°23'41.79" 73°58'32.45" 

2 Parc Senneville Montréal 28.69 45°25'03.24" 73°57'19.16" 

3 Parc de la Pointe-aux-Prairies (secteur Rivière-des-Prairies) Montréal 84.48 45°41'31.44" 73°30'45.61" 

4 Centre Notre-Dame de Fatima Perrot 5.87 45°21'46.51" 73°55'22.17" 

5 Golf Elm Ridge Bizard 8.63 45°29'31.14" 73°55'34.21" 

6 Parc-nature de l'Anse-à-l'Orme Montréal 74.09 45°26'33.09" 73°54'57.65" 

7 Bois du Domaine Perrot 29.36 45°23'29.16" 73°54'19.60" 

8 Golf Royal  Bizard 77.45 45°29'06.60" 73°54'21.70" 

9 Parc-nature du Bois-de l'île-Bizard (secteur Pointe-aux-Carrières) Bizard 7.41 45°30'54.74" 73°53'58.95" 

10 Bois Pointe-du-Moulin Perrot 22.51 45°21'57.49" 73°52'54.07" 

11 Parc des Rainettes Perrot 11.42 45°21'38.95" 73°52'52.15" 

12 Parc-nature du Bois-de l'Île-Bizard Bizard 216.12 45°30'41.89" 73°52'42.97" 

13 Golf Atlantide Perrot 12.38 45°22'15.05" 73°52'11.99" 

14 Parc-nature du Bois-de l'Île-Bizard (secteur les Rapides) Bizard 3.07 45°31'04.67" 73°51'54.85" 

15 Parc Duval Montréal 2.69 45°28'03.30" 73°51'52.08" 

16 Parc Graham Montréal 2.01 45°28'43.60" 73°50'54.16" 

17 Parc des Arbres Montréal 3.72 45°30'51.60" 73°50'45.73" 

18 Lieu vacant Hervey Montréal 14.75 45°27'35.02" 73°50'23.51" 

19 Parc Aragon Montréal 0.77 45°29'46.88" 73°50'14.05" 

20 Parc Frédérick T. Wilson Montréal 2.81 45°29'36.88" 73°49'57.23" 
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21 Cedar Parc Heights Montréal 2.86 45°26'42.77" 73°49'26.35" 

22 Parc de l’Île de Roxboro Montréal 10.31 45°30'48.77" 73°49'22.82" 

23 Parc du centenaire Montréal 14.32 45°29'08.09" 73°49'15.76" 

24 Parc naturel Terra-Cotta Montréal 27.43 45°27'06.61" 73°48'25.94" 

25 Parc du Boisé Montréal 3.44 45°30'14.59" 73°47'29.28" 

26 Lieu vacant Ponner Montréal 8.81 45°27'39.58" 73°47'04.24" 

27 Parc-nature du Bois-de-Liesse Montréal 93.00 45°29'45.40" 73°46'25.12" 

28 Parc Bernard-Belleau Montréal 10.51 45°28'27.90" 73°45'42.25" 

29 Parc-nature du Bois-de-Saraguay Montréal 67.04 45°30'56.58" 73°44'29.61" 

30 Parc de Beauséjour Montréal 5.34 45°31'38.06" 73°43'56.40" 

31 Parc Marcel-Laurin Montréal 14.55 45°30'20.66" 73°42'27.55" 

32 Parc de la Merci Montréal 4.66 45°32'45.94" 73°41'57.27" 

33 Parc Pierre-Elliott-Trudeau Montréal 4.49 45°28'33.12" 73°40'23.56" 

34 Parc-nature de l'Île-de-la-Visitation Montréal 7.73 45°34'38.06" 73°39'44.33" 

35 Parc du Boisé-de-Saint-Sulpice Montréal 5.40 45°33'16.08" 73°38'22.81" 

36 Bois Summit Montréal 23.50 45°29'32.71" 73°36'27.16" 

37 Parc Angrignon Montréal 62.12 45°26'33.22" 73°36'14.34" 

38 Parc Sainte-Marthe Montréal 1.81 45°38'20.44" 73°36'01.94" 

39 Parc Armand-Bombardier Montréal 3.41 45°38'31.35" 73°35'50.78" 

40 Parc du Mont-Royal Montréal 138.32 45°30'13.01" 73°35'47.39" 

41 Parc René Masson  Montréal 4.52 45°39'12.24" 73°34'50.23" 

42 Parc-nature du Bois-d'Anjou Montréal 52.96 45°37'53.61" 73°33'57.67" 

43 Boisé des Pères Montréal 6.29 45°34'31.69" 73°33'24.63" 
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44 Parc Thomas-Chapais Montréal 11.04 45°36'28.44" 73°32'15.94" 

45 Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies (secteur du Bois-de-la-Réparation) Montréal 27.90 45°40'10.45" 73°30'57.02" 

46 Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies (secteur du Bois-de-l'Héritage) Montréal 69.36 45°40'44.67" 73°30'41.97" 

47 Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies (secteur du Fleuve B) Montréal 26.09 45°40'50.93" 73°29'47.52" 

48 Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies (secteur du Fleuve A) Montréal 4.16 45°40'50.93" 73°29'47.52" 
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Table A.2 General information on the public datasets used for indicators estimation 

Data type Data source 

Year of 

data 

collection 

Reference 

Land cover 

mapping (forest 

environment) 

Ecoforestry information system 4th 

inventory 

2006-

2014 

(ECCC and 

MDDELCC, 2018) 

Plant shade 

tolerance 

TRY database, KEW database, 

literature 
- 

(Belluau et al., 

2023) 

 

Land surface 

temperature 

Landsat-8 imagery, temperature 

measurements, Shuttle Radar 

Topography Mission, Digital Elevation 

Models (Natural Resources Canada), 

Géobase du réseau hydrographique du 

Québec (Gouvernement du Québec), 

National Hydro Network (Government 

of Canada) 

2013-

2014 
(INSPQ, 2022) 

Canadian Index 

of Multiple 

Deprivation 

(Québec) 

Census of Population microdata 2016 

(Statistics Canada, 

2023) 

 

Population 

counts 
Census of Population 2016 

(Statistics Canada, 

2022) 

Dissemination 

area boundary 

files 

Census Boundary Files 2016 
(Statistics Canada, 

2021) 
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Table A.3 Shade tolerance values assigned to species absent from the Tree Trait Task Force 

(3tF) - Tree Functional Trait database (Belluau et al., 2023). Shade tolerance values were 

assigned by Alain Paquette.  

Species Shade tolerance value 

Acer ×freemanii 1 (low) 

Acer ginnala 1 (low) 

Carpinus caroliniana ssp. virginiana 5 (high) 

Crataegus punctata 1 (low) 

Crataegus spp. 1 (low) 

Malus pumila 1 (low) 

Populus ×jackii 1 (low) 

Salix amygdaloides 1 (low) 

Salix fragilis 1 (low) 

Tilia × europaea 5 (high) 
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Table B.1 Conservation priority ranks of urban woodlands for different conservation goals. Smaller ranks correspond to higher 

priority (1 is the highest conservation priority, whereas 50 is the lowest). If two woodlands scored the exact same value for one of the 

goals, they were assigned the same rank, and the following rank was skipped. 

Woodland 

ID 
Woodland name Connectivity 

Ecological 

integrity 

Multifunctionalit

y of ecosystem 

services 

Social 

vulnerability 

1 Réserve Molson 9 18 26 35 

2 Parc Senneville 4 30 16 20 

3 
Parc de la Pointe-aux-Prairies 

(secteur Rivière-des-Prairies) 
2 19 31 21 

4 Centre Notre-Dame de Fatima 18 40 45 31 

5 Golf Elm Ridge 16 37 46 25 

6 Parc-nature de l'Anse-à-l'Orme 1 6 27 36 

7 Bois du Domaine 13 17 24 28 

8 Golf Royal  6 16 33 27 

9 
Parc-nature du Bois-de l'île-Bizard 

(secteur Pointe-aux-Carrières) 
15 12 34 32 

10 Bois Pointe-du-Moulin 20 13 35 29 

11 Parc des Rainettes 23 22 39 30 

12 Parc-nature du Bois-de l'Île-Bizard 3 14 32 42 

13 Golf Atlantide 26 20 47 23 

14 
Parc-nature du Bois-de l'Île-Bizard 

(secteur les Rapides) 
19 25 15 39 

15 Parc Duval 45 1 28 46 

16 Parc Graham 46 10 37 24 

17 Parc des Arbres 33 4 43 15 
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18 Lieu vacant Hervey 28 11 25 26 

19 Parc Aragon 48 8 30 47 

20 Parc Frédérick T. Wilson 42 23 23 48 

21 Cedar Parc Heights 44 31 13 38 

22 Parc de l’Île de Roxboro 32 46 22 8 

23 Parc du centenaire 24 3 10 45 

24 Parc naturel Terra-Cotta 22 36 41 13 

25 Parc du Boisé 41 26 5 14 

26 Lieu vacant Ponner 34 43 36 37 

27 Parc-nature du Bois-de-Liesse 8 5 8 11 

28 Parc Bernard-Belleau 27 39 29 19 

29 Parc-nature du Bois-de-Saraguay 12 7 12 41 

30 Parc de Beauséjour 36 27 11 10 

31 Parc Marcel-Laurin 29 45 4 18 

32 Parc de la Merci 37 38 21 5 

33 Parc Pierre-Elliott-Trudeau 40 2 1 40 

34 Parc-nature de l'Île-de-la-Visitation 30 44 48 6 

35 Parc du Boisé-de-Saint-Sulpice 39 23 2 23 

36 Bois Summit 25 29 42 2 

37 Parc Angrignon 14 15 6 3 

38 Parc Sainte-Marthe 47 47 40 1 

39 Parc Armand-Bombardier 43 48 18 4 

40 Parc du Mont-Royal 5 35 38 12 
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41 Parc René Masson  38 41 44 16 

42 Parc-nature du Bois-d'Anjou 17 28 14 17 

43 Boisé des Pères 35 21 20 9 

44 Parc Thomas-Chapais 31 9 17 7 

45 
Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies 

(secteur du Bois-de-la-Réparation) 
10 32 19 22 

46 
Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies 

(secteur du Bois-de-l'Héritage) 
7 34 9 34 

47 
Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies 

(secteur du Fleuve B) 
11 42 3 43 

48 
Parc-nature de la Pointe-aux-Prairies 

(secteur du Fleuve A) 
21 33 7 44 
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Table B.2 Spearman correlation coefficients and p values between the priorities of 

conservation goals in pairs 

 

Connectivity 

Ecological 

integrity 

Multifunctionality 

of ES 

Social 

vulnerability 

Connectivity 
1 

0.11 

(0.4670) 

0.01 

(0.9644) 

-0.10 

(0.4795) 

Ecological 

integrity  1 
0.12 

(0.3993) 

-0.38 

(0.0082) 

Multifunctionality 

of ES   1 
-0.18 

(0.2249) 

Social 

vulnerability    1 
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Figure B.1 Relationship between patch size and conservation priority for connectivity. 

Contribution to connectivity is ranked. Smaller ranks correspond to higher priority (1 is the highest 

conservation priority, whereas 50 is the lowest). 
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Figure B.2 Associations between individual ecosystem services and contribution to 

connectivity. All variables are ranked. Smaller ranks correspond to higher priority (1 is the highest 

conservation priority, whereas 50 is the lowest). Coefficients to the right of the scatter plots are the 

Spearman ranked coefficients between connectivity and each ecosystem service. 

  

ρ = 0.20 

(p value = 0.1830) 

ρ = 0.10 

(p value = 0.4889) 

ρ = -0.45 

(p value = 0.0013) 



   

 

69 

 

 

Figure B.3 Associations between individual ecosystem services and social vulnerability. All 

variables are ranked. Smaller ranks correspond to higher priority (1 is the highest conservation 

priority, whereas 50 is the lowest). Coefficients to the right of the scatter plots are the Spearman 

ranked coefficients between connectivity and each ecosystem service.  
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Figure B.4 Associations between individual dimensions of ecological integrity and social 

vulnerability. All variables are ranked. Smaller ranks correspond to higher priority (1 is the highest 

conservation priority, whereas 50 is the lowest). Correlation coefficients are specified on the upper-

right of each graph and are all non-significant (p value > 0.05). 

ρ = -0.25 ρ = -0.24 

ρ = -0.27 ρ = -0.21 

ρ = -0.26 
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